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Resumen 
El agua es un recurso natural escaso e indispensable para la vida humana y el 
desarrollo sostenible. Muchas de las actividades humanas contribuyen al deterioro del 
medio ambiente debido a la gran variedad de residuos vertidos en los cuerpos de agua. 
Algunas de estas sustancias son persistentes y causan serios efectos en la salud durante 
largo período de tiempo, como ocurre con los disruptores endócrinos (DEs). Los DEs son 
sustancias exógenas o mezclas que alteran las funciones del sistema endócrino y 
consecuentemente causa efectos adversos a la salud en un individuo, en su 
descendencia o en parte de la población, como el deterioro en la capacidad reproductiva, 
alteraciones en el desarrollo de los órganos genitales, mayor frecuencia de la 
endometriosis y el cáncer en los órganos que dependen de las hormonas, como es el 
caso de la mama, de la próstata, del testículo y del ovario.  
Dentro de la familia de DEs se encuentran los Nonilfenoles polietoxilados 
(NPEOx), surfactantes no iónicos perteneciente al grupo de los Alquilfenoles 
Polietoxilados, ampliamente utilizado en varias aplicaciones industriales, tales como el 
procesamiento de textiles y cueros, industria del papel, la formulación de 
pesticidas, pinturas y limpiadores. Los NPEOx comerciales son mezclas polidispersas 
compuestas por una distribución normal de oligómeros del Nonilfenol con un número 
promedio de unidades de óxido de etileno o unidades etoxiladas (x). 
Las plantas de tratamiento de aguas residuales urbanas e industriales 
convencionales tienen una capacidad limitada en cuanto a la eliminación de DEs.  Estos 
sistemas se componen de un pretratamiento, tratamiento primario y de un sistema de 
tratamiento secundario o reactor biológico y son diseñadas para la eliminación de 
parámetros contaminantes tales como DBO, DQO, sólidos suspendidos o nutrientes. En 
consecuencia, los residuos de DEs ingresan al ecosistema acuático a través de efluentes 
de plantas de tratamiento de aguas residuales por lo que es necesario contemplar la 
combinación de varios procesos de tratamiento para su remoción.  
En este trabajo de tesis se estudió la remoción de tres mezclas comerciales de 
NPEOx con x= 5, 9 y 12 denominadas NPEOav5, NPEOav9 y NPEOav12, respectivamente del 
agua residual por combinación de los procesos de oxidación biológica en reactores de 
barros activados y procesos fisicoquímicos de adsorción, a fin de conseguir la completa 
eliminación de este contaminante. 
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Cada una de estas mezclas comerciales estaba constituida por una distribución 
normal de oligómeros (NPEOi), donde el oligómero con unidades etoxiladas igual al 
promedio de la mezcla era el mayoritario (NPEO5, NPEO9 y NPEO12). Para la 
determinación cuantitativa de los oligómeros presentes en las muestras se desarrolló un 
método de HPLC-UV. El método permitió una separación parcial de los oligómeros 
usando una columna C8 y fase móvil AcN/H20 en el modo isocrático. Comprobando que 
muestras de mezclas comerciales ensayados concordaban con la distribución de Poisson 
y que la absorción molar de cada NPEOi no dependía del numero de unidades etoxiladas 
(i) se estableció una metodología para la determinación de la distribución del tamaño 
molecular de NPEOi en muestras con una distribución desconocida. La metodologia 
propuesta se comprobó utilizando mezclas comerciales preparadas y en todos los casos 
el error absoluto fue de menos de 5% de la concentración real.  
Durante el tratamiento biológico de barros activados no se observó la total 
eliminación o mineralización del NPEOx; se estableció que el mecanismo de 
biodegradacion era a traves de acortamiento secuencial de la cadena de etoxilos, los 
cuales eran la verdadera fuente de carbóno para el crecimiento bacteriano, seguido de la 
adsorción de los NPEOx de cadena corta a la biomasa. Se observó una eficiencia de 
remoción de los oligómeros con i  5 cercana al 100%, mientras que los NPEOi de cadena 
corta generados por despolimerización se acumulaban sobre la biomasa, principalmente 
como NPEO2 (57%), NPEO3 (22%) y NPEO4 (11%). Este mecanismo de degradacion 
conduce a la acumulación de productos degradacion más lipofilicos y persistentes que los 
que le dieron origen.   
Se estudió el proceso de aclimatación del consorcio microbiano para utilizar 
NPEOx como única fuente de carbóno partiendo de inóculos de distinta procedencia y se 
analizaron las comunidades bacterianas implicadas en la biodegradación. La técnica de 
respirometría intermitente permitió determinar la velocidad de consumo de oxígeno como 
indicador de la actividad de microorganismos aerobios y el modelado matemático de la 
cinética de biodegradacion, ensayando diferentes concentraciones iniciales del 
contaminante, permitió predecir el comportamiento del consorcio microbiano. Los 
resultados indicaron la existencia de un efecto tóxico para la biomasa que metabolizaba 
NPEOx   
Por otro lado, se estudió la capacidad del carbón activado y del lignito, como una 
alternativa de adsorbente económico, para remover NPEOx. Se realizaron mediciones de 
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la tensión superficial de mezclas de NPEOav5, NPEOav9 y NPEOav12 para determinar el 
área por molécula y la concentración micelar critica (CMC) de cada surfactante. Para 
caracterizar los adsorbentes se determinaron las isotermas de adsorción y 
desorción, medición de porosidad y área superficial empleando el método BET; se 
determinó la distribución de tamaño de partículas por dispersión de luz dinámica (DLS) y 
por microscopía electrónica de barrido (SEM), además se realizaron análisis por 
espectroscopia Infrarroja (FT-IR) y medidas del potencial Z para el estudio de las 
interacciones absorbato-absorbente. 
El estudio del proceso de adsorción incluyó la determinación de las 
concentraciones residuales de NPEOx y los oligómeros individuales por HPLC de las 
soluciones de sobrenadante a distintos intervalos de tiempo, el estudio de las cinéticas de 
adsorción y de las isotermas de adsorción. Asimismo, se realizó el tratamiento a 
diferentes temperaturas para la determinación de los parámetros termodinámicos  
Como la adsorción resultó más favorable para NPEOx de cadena corta, el 
tratamiento por adsorción con carbones se propuso como un sistema complementario o 
tratamiento terciario adecuado para la remoción de NPEOx de aguas residuales. Se 
analizó entonces, el proceso de adsorción con carbones como un tratamiento terciario, 
posterior al tratamiento biológico, a partir del cual se obtuvo una remoción completa del 
contaminante, incluso con el adsorbente más económico (Lignito) con la ventaja que no 
se detectó el oligómero de cadena corta al finalizar el tratamiento por adsorción.  
Finalmente, se estudió el tratamiento combinado en una sola etapa en la que se 
agregó carbón activado o lignito en polvo al sistema biológico de tratamiento aeróbico que 
logró la remoción completa del NPEOx. El barro activado del tratamiento combinado en 
una sola etapa mostró buenas características de compactación y de sedimentación y 
produjo un consorcio microbiano estable frente a la adición del contaminante. La mezcla 
de carbones con la biomasa en el tratamiento potenció la actividad de los 
microorganismos, favoreciendo una mejora en la eficiencia de la eliminación de NPEOx. 
Por lo tanto, se observó un efecto sinérgico entre la adsorción con carbones y la 
biodegradación y esta interacción permitió un tratamiento más eficaz de las aguas 
residuales contaminadas con NPEOx 
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1.1 Recursos Hídricos 
En la tierra solamente el 2.53% del agua total corresponde a agua dulce (35 
millones de km3). La mayor parte del agua dulce se encuentra en forma de hielos 
perennes o nieves eternas o en profundos acuíferos de aguas subterráneas de forma tal 
que sólo un 0.57% (200000 km3) del agua dulce total está disponible para uso humano, 
cantidad que representa 0.01% del agua total del planeta.  
El continente asiático presenta la mayor provisión de agua dulce (36%) mientras 
que América del Sur ocupa el segundo lugar con 26% de los recursos hídricos disponibles 
totales del planeta. Aproximadamente el 70% de este agua dulce extraída de lagos, ríos y 
napas subterráneas se emplea en la agricultura fundamentalmente para riego, mientras 
que el uso industrial representará un 22% del consumo total de agua, mayopritariamente 
para la producción de energía (UNESCO, 2017), y el domestico solo un 8% (UNESCO, 
2014). 
El agua dulce es un recurso finito y vulnerable, y su gestión es esencial para 
sostener la vida, el desarrollo y el medio ambiente. (Comprehensive Assessment of Water 
Management in Agriculture, 2007). 
1.2. Saneamiento y Agua Potable. 
La escasez de agua afecta a todos los continentes. Cerca de 1200 millones de 
personas, casi una quinta parte de la población mundial vive en áreas de escasez física 
de agua, mientras que 500 millones se aproximan a esta situación. Otros 1600 millones, 
alrededor de un cuarto de la población mundial, se enfrentan a situaciones de escasez 
económica de agua, donde los países carecen de la infraestructura necesaria para 
transportar el agua desde ríos y acuíferos (PNUD, 2006). 
La escasez de agua constituye uno de los principales desafíos actuales al que se 
están enfrentando ya numerosas sociedades de todo el mundo. A lo largo del último siglo, 
el uso y consumo de agua creció a un ritmo dos veces superior al de la tasa de 
crecimiento de la población y, aunque no se puede hablar de escasez hídrica a nivel 
global, va en aumento el número de regiones con niveles crónicos de carencia de agua 
(PNUD, 2006). 
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La Figura 1.1 muestra las zonas de escasez tanto material como económica de 
agua a nivel mundial (Comprehensive Assessment of Water Management in Agriculture, 
2007). La escasez de agua es un fenómeno no solo natural sino también causado por la 
acción del ser humano. Hay suficiente agua potable en el planeta para abastecer a los 
7000 millones de personas que lo habitamos, pero ésta está distribuida de forma irregular, 
se desperdicia, está contaminada y se gestiona de forma insostenible (CSD, 1997). 
 
 
Figura 1.1. Zonas de escasez física y/o económica de agua a nivel mundial. (Comprehensive 
Assessment of Water Management in Agriculture, 2007) 
Por diversos motivos, la disponibilidad del agua resulta problemática en buena 
parte del mundo, y por ello se ha convertido en una de las principales preocupaciones de 
los gobiernos en todo el mundo. En la Figura 1.2 se encuentran los porcentajes de 
población con acceso a agua potable a nivel mundial, se estima que alrededor de mil 
millones de personas tienen un deficiente acceso al agua potable.  
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Figura 1.2. Porcentaje de población sin acceso a agua potable a nivel mundial (BID, 2013) 
La situación resulta agravada si se considera la creciente contaminación de los 
recursos hídricos a nivel mundial. De acuerdo a un informe de las Naciones Unidas sobre 
el Desarrollo de los Recursos Hídricos en el Mundo (ONU, 2003), 2 millones de toneladas 
de desechos son arrojados diariamente en aguas receptoras, incluyendo residuos 
industriales, domiciliarios y de origen agrícola, estimándose que la producción global de 
agua residual es de aproximadamente 1500 km3. En dicho informe se indica que el 50% 
de la población de países en desarrollo está expuesta a fuentes de agua contaminada. Se 
ha informado que más de la mitad de los principales ríos del planeta están contaminados 
y en situación de amenaza a la salud de las poblaciones que utilizan tales recursos (World 
Commision on Water, 1999). En América Latina, durante los últimos 30 años, hubo un 
significativo deterioro en la calidad de aguas superficiales y subterráneas, siendo la 
agricultura y el vertido de aguas residuales urbanas e industriales no tratadas las 
principales fuentes de contaminación. 
El acceso a agua y saneamiento en América Latina todavía es insuficiente. En el 
año 2000, un informe realizado por WHO y UNICEF (WHO y UNICEF, 2000) indicó que 
2400 millones no tenían acceso a sistemas de saneamiento. La falta de acceso al agua 
potable y saneamiento seguros causa cientos de millones de casos de enfermedades 
transmitidas por el agua y más de 5 millones de muertes por año. Se estima que 
solamente un 15% de las aguas residuales colectadas en América Latina son dirigidas a 
plantas de tratamiento, las cuales no funcionan adecuadamente en muchos casos. Si el 
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abastecimiento de agua y saneamiento básico fueran ampliados a todas las personas 
carentes de estos servicios, el número de enfermedades transmitidas por el agua se 
reduciría alrededor de 70% (ONU, 2003). 
El sector de agua y saneamiento de Argentina padece una grave deficiencia en la 
provisión de servicios de saneamiento y de agua potable. Al respecto, el sector más 
comprometido es el primero, con una cobertura de sólo el 50% mientras que con agua de 
red se abastece a un 83% de la población total (Lopardo y col., 2015). 
1.3. Contaminación del agua 
El agua se encuentra contaminada cuando se ve alterada en su composición o 
estado, directa o indirectamente, como consecuencia de la actividad humana, de tal modo 
que quede menos apta para uno o todos los usos a que va destinada y para los que sería 
apta en su calidad natural. El 70% del agua consumible se utiliza en la agricultura, el 22% 
en la industria y sólo el 8% en uso doméstico. En la Tabla 1.1 se encuentran los litros de 
agua gastados en actividades cotidianas. Por ejemplo, para la producción de 1 kg de 
carne se gastan alrededor de 15.497 L. Sin embargo, otras tareas cotidianas domésticas 
como lavado de platos o automóviles emplean cientos de litros de aguas.  
La calidad del agua es lo que determina su uso potencial. De esta manera, si un 
determinado contaminante está presente o se encuentra en concentraciones superiores a 
un límite máximo permitido, el agua no será apta para un uso particular; sin embargo, 
podrá emplearse para otros propósitos para los cuales el factor o parámetro en cuestión 
no resulta contaminante.  
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Tabla 1.1: Comparación de los litros de agua consumidos en actividades cotidianas 
 Actividad Consumo (litros) 
 
producir 1Kg de carne 15.497 
 
producir un pantalón 11.000 
 
una descarga de inodoro 16 
 
un lavado de auto 500 
 
una ducha de 10 minutos 100 
 
un ciclo de lavarropas 100 
 
  un lavado de platos 100 
Los contaminantes del agua pueden clasificarse en tres categorías: Químicos, 
Físicos y Biológicos. 
Los compuestos químicos pueden ser tanto inorgánicos como orgánicos. Dentro 
de los primeros pueden encontrarse sales, ácidos y bases, metales pesados, gases (H2S, 
NH3, CO2, etc.), sustancias minerales no disueltas (sílice, arcillas, etc.), etc. Los 
compuestos químicos orgánicos incluyen hidratos de carbóno, proteínas, aceites y grasas, 
hidrocarburos, jabones y detergentes, pesticidas, entre otros. Muchos de los compuestos 
químicos mencionados como contaminantes del agua son tóxicos para los seres 
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humanos, como los iones de metales pesados (mercurio, arsénico, cobre, zinc, níquel, 
cromo, cadmio, etc.) o contaminantes orgánicos como compuetos fenolicos, pesticidas, 
bifenilos policlorados, hidrocarburos aromáticos policíclicos, etc (Orozco Barrenetxea y 
col., 2002).   
Entre los contaminantes físicos se incluyen:  
 Contaminación térmica por descarga de aguas con elevada temperatura 
proveniente de intercambiadores de calor de plantas industriales.  
 Color. 
 Turbidez generada por la presencia de sólidos en suspensión.  
 Formación de espumas debido a la presencia de detergentes. 
 Radioactividad. 
La contaminación biológica se atribuye a los microorganismos responsables de la 
transmisión de enfermedades en las aguas de abastecimiento (bacterias, virus, hongos y 
algas). Desde el punto de vista histórico, la prevención de las enfermedades originadas 
por el agua constituyó la razón fundamental del control de la contaminación (Botkin y 
Keller, 2000). 
Las aguas residuales, generadas como consecuencia de diversas actividades 
antropogénicas, son en general grandes fuentes de contaminación si no son tratadas 
correctamente antes de su descarga a un cuerpo de agua receptor (mar, río, lago, etc.) 
denominado medio receptor. Se distinguen cuatro tipos fundamentales de aguas 
residuales: 
 Aguas Domésticas o Urbanas.  
 Aguas Residuales Industriales. 
 Escorrentías de Usos Agrícolas. 
 Pluviales. 
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Asimismo, deben considerarse otras fuentes de contaminación que afectan tanto 
a aguas superficiales como subterráneas. Entre estas últimas se encuentran derrames o 
fugas a partir de tanques de almacenamiento o tuberías (combustibles, químicos, etc.), 
filtraciones a partir de sitios de disposición de residuos domésticos, industriales y 
radioactivos, filtraciones de sistemas cloacales y sépticos, etc. 
Para evaluar la calidad global del agua existen diferentes índices que están 
basados en la determinación de características fisicoquímicas y/o biológicas del agua. Los 
índices basados en características fisicoquímicas son valores numéricos que agrupan las 
magnitudes de diferentes parámetros, en su mayor parte físicos y químicos (aunque en 
algunos casos incluyen alguna medida microbiológica), considerados como los más 
importantes para definir la calidad de un agua (Orozco Barrenetxea y col., 2002). Los 
parámetros más importantes que determinan la calidad global o ecológica de aguas 
superficiales son: Demanda Bioquímica de Oxígeno (DBO), Demanda Química de 
Oxígeno (DQO), conductividad eléctrica, materia en suspensión, oxígeno disuelto, pH, 
fosfatos totales, nitratos y coliformes totales.  
La Demanda Bioquímica de Oxígeno corresponde a la cantidad de oxígeno 
requerido para la oxidación bioquímica aerobia de la materia orgánica biodegradable 
presente en el agua. Cuando la degradación aerobia es tan completa como sea posible, el 
oxígeno disuelto (OD) consumido corresponde a la DBO total o final (DBOt) que se 
alcanza luego de varias semanas. Sin embargo, las condiciones normalmente aceptadas 
para la determinación de dicho parámetro corresponden a una incubación de 5 días a 
20ºC (período en el que se descompone alrededor del 60-70% de la materia orgánica más 
fácilmente biodegradable), obteniéndose así la DBO5.  
Por otra parte, la Demanda Química de Oxígeno corresponde a la cantidad de 
oxígeno requerido para oxidar la fracción orgánica de una muestra de agua susceptible a 
la oxidación por dicromato en medio ácido. En este caso, la mayoría de los compuestos 
orgánicos biodegradables o inertes (no biodegradables) son oxidados completamente. 
Los índices de calidad global permiten observar la evolución del estado de los 
ríos a lo largo de los años y a lo largo de su recorrido y evaluar las mejoras ocasionadas 
por la implementación de planes de saneamiento (plantas de tratamiento de efluentes 
domésticos e industriales) de una cuenca hidrográfica determinada.  
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1.4. Efectos de la contaminación del agua sobre el ambiente y la salud 
Todos los cuerpos de agua presentan la capacidad para degradar desechos 
orgánicos (procedentes de fuentes naturales, escorrentías de suelos agrícolas o efluentes 
domésticos e industriales) por actividad aerobia bacteriana. No obstante, cuando la carga 
de tales desechos sobrepasa la capacidad natural de autodepuración de los sistemas 
acuáticos receptores, se produce una disminución apreciable del oxígeno disuelto (OD) 
debido a su utilización para oxidación biológica de la materia orgánica, pudiendo afectar a 
diferentes especies sensibles a bajas concentraciones de oxígeno disuelto. La demanda 
bioquímica de oxígeno (DBO) disminuye gradualmente aguas abajo en la medida que la 
materia orgánica descargada va oxidándose progresivamente hasta alcanzar un valor 
aproximado a los 2 mg/L, indicativo de agua no contaminada (Ramalho, 1993). La DBO y 
el OD están relacionadas de tal forma que la concentración de oxígeno disuelto es baja 
donde la DBO es alta y viceversa. 
Los pesticidas y herbicidas y los metales pesados procedentes de actividades 
agrícolas e industriales pueden causar daño ecológico en sistemas acuáticos 
superficiales, contaminar cuerpos de agua subterránea y afectar la salud de las 
poblaciones que se abastecen de tales fuentes de agua. Por otra parte, el nitrógeno y el 
fósforo presentes en aguas residuales aceleran el proceso de eutrofización de cuerpos de 
agua receptores, fenómeno caracterizado por una alta productividad de algas, 
sedimentación y en última instancia colmatación del cuerpo de agua receptor. La 
proliferación de algas verde-azuladas hace que el agua presente un color verdoso y malos 
olores, asociado muchas veces, a la producción de toxinas que afectan la fauna ictícola y 
el ganado (Ramalho, 1993). La descarga de aguas residuales industriales, cloacales y 
pluviales produce una degradación de la calidad de los ecosistemas acuáticos receptores 
que comprende alteraciones en sus propiedades físico-químicas y cambios en la 
comunidad biológica, afectando a su vez a la población por efectos directos en la salud, 
por el encarecimiento del tratamiento de potabilización del agua o por el deterioro de las 
áreas de esparcimiento. En este sentido, el tratamiento de aguas residuales tiene como 
objetivo remover o convertir los contaminantes a una forma inocua, preservando de esta 
manera la calidad del agua de los cuerpos receptores. Por tal motivo resulta muy 
importante que los sistemas de tratamiento de efluentes operen en forma adecuada 
protegiendo en última instancia los ecosistemas acuáticos y la salud del hombre. 
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1.5 Aguas residuales 
1.5.1 Aguas residuales domésticas 
Las aguas residuales domésticas provienen de casas particulares (domiciliarias), 
oficinas, aguas sanitarias de pequeñas y medianas industrias (no relacionadas con el 
proceso de fabricación en sí), hospitales, escuelas; también incluyen aguas domiciliarias 
no sanitarias (agua de lluvia y napas). Este tipo de agua residual constituye una 
importante fuente de contaminación de los recursos hídricos de la Argentina. Esto se debe 
principalmente a que sólo un pequeño porcentaje de las aguas residuales domésticas 
recibe tratamiento. Puede realizarse una primera aproximación del volumen de aguas 
residuales municipales descargado a las redes de alcantarillado, considerando que según 
el Censo Nacional de Población, Hogares y Viviendas de 2010 la población era de 
40117096 habitantes, que 48.8% de las viviendas particulares poseía desagüe cloacal, 
que había 11317507 viviendas particulares, 12171675 hogares, que la cantidad de 
habitantes por hogar era de 3.3 habitantes y que 12.2% de hogares compartía vivienda 
(INDEC, 2012). Por lo tanto, adoptando una dotación promedio para el país de 0.3 
m3/(hab.día) y un factor de reducción de 0.8 (80% del agua abastecida y utilizada es 
descargada a la red de alcantarillado), el volumen de aguas residuales descargado a la 
red de alcantarillado puede estimarse en unos 1.596x106 m3/año. Información de 
comienzos del presente siglo indicaba que solo 10% del volumen total de los efluentes 
domésticos recolectados por los sistemas de desagües cloacales eran tratados por un 
sistema de depuración (Calcagno y col, 2000). 
1.5.2 Aguas residuales industriales 
Las aguas residuales industriales son aquellas generadas durante procesos de 
producción y su composición varía según el tipo de industria. Las descargas de aguas 
residuales industriales son otra fuente de contaminación importante en Argentina. Según 
un informe del Ministerio de Trabajo, Empleo y Seguridad Social, en el último trimestre de 
2012 la Argentina contaba con un total de 641616 empresas. El caudal y la composición 
de las aguas residuales industriales depende principalmente de tres factores: tipo y 
tamaño de la industria, grado de reutilización del agua y la presencia de un sistema de 
tratamiento. Las industrias con escasos procesos húmedos consumen 7.5 – 28 m3/ (ha d). 
En las industrias que no poseen programas de reutilización de agua se estima que el 85-
95% del agua de operaciones y procesos es convertido en agua residual. Si bien el 
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porcentaje de industrias sólo representa el 10% del total de empresas, el sector de 
industrias dedicadas al procesamiento de alimentos es uno de los mayores productores 
de aguas residuales seguido por la industria textil (Lobo, 2014). Por otra parte, se debe 
tener en cuenta que en muchos procesos industriales se generan aguas residuales con un 
elevado contenido de compuestos recalcitrantes con efectos adversos sobre el medio 
ambiente y la salud. 
1.6. Contaminantes emergentes 
Los contaminantes emergentes corresponden en la mayoría de los casos a 
contaminantes no regulados, que pueden ser candidatos a regulación futura dependiendo 
de investigaciones sobre sus efectos potenciales en la salud y los datos de monitoreo con 
respecto a su incidencia. Ejemplos de los compuestos que han emergido recientemente, 
como particularmente relevantes, son: surfactantes, productos farmacéuticos, productos 
para el cuidado personal, aditivos de las gasolinas, retardantes de fuego, antisépticos, 
aditivos industriales, esteroides y hormonas y subproductos de la desinfección del agua. 
La característica de estos grupos de contaminantes es que no necesitan persistir en el 
ambiente para causar efectos negativos, puesto que sus altas tasas de 
transformación/remoción se pueden compensar por su introducción continua en el 
ambiente. Para la mayoría de estos contaminantes emergentes, la incidencia, la 
contribución de riesgo y los datos ecotoxicológicos no están disponibles, así que es difícil 
predecir qué efectos de salud pueden tener en seres humanos y organismos acuáticos 
(Petrovic y col., 2003). 
Entre los contaminantes emergentes encontramos algunos que pueden presentar 
alteraciones endócrinas, llamados disruptores endócrinos (DEs), entre los que se incluyen 
surfactantes, pesticidas, productos químicos industriales, productos farmacéuticos, y 
fitoquímicos. Estos productos químicos se distribuyen extensamente en el ambiente, y 
pueden presentar efectos miméticos o antagónicos en las funciones biológicas de las 
hormonas naturales. 
1.7. Disruptores endócrinos  
Los DEs también llamados disruptores hormonales son sustancias químicas que 
pueden interrumpir el buen funcionamiento hormonal y otros procesos endócrinos 
mediante la interferencia de señales hormonales que controlan el desarrollo normal del 
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cerebro, el sistema cardiovascular, esquelético o urogenital durante el desarrollo y a lo 
largo de la vida de los seres vivos (Hecker y Hollert, 2011), ocasionando efectos 
permanentes e irreversibles (Myers y col., 2003). La Agencia de Protección del Medio 
Ambiente de Estados Unidos define a estos compuestos como agentes exógenos que 
interfieren en la síntesis, secreción, transporte, acción o eliminación de hormonas 
naturales en el cuerpo que son responsables para el mantenimiento de la homeostasis, 
reproducción, desarrollo y/o comportamiento (EPA, 2014). En la Figura 1.3 se muestran 
los sistemas hormonales que son potencialmente afectados por los DEs, demostrando 
que prácticamente todos los órganos endócrinos son vulnerables ante estas sustancias. 
  
Figura 1.3. Sistema endócrino vulnerable a la acción de los DEs (Schug y col., 2011) 
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Existen tres clases de disruptores endócrinos: Estrogénicos (compuestos que 
mimetizan o bloquean estrógeno natural), androgénicos (Compuestos que mimetizan o 
bloquean la testosterona natural) o tiroidal (compuestos con impactos directos o indirectos 
en la tiroides), (Snyder y col., 2003). Los mecanismos de actuación de los disruptores 
endócrinos estudiados hasta la fecha incluyen: 
 Mimetizar la acción de las hormonas 
 Antagonizar la acción de las hormonas 
 Alterar su patrón de síntesis y metabolismo  
 Modular los niveles de los receptores correspondientes.  
En la Figura 1.4 se muestra un diagrama esquemático de una absorción 
disruptiva endocrina; A: los niveles hormonales normales pueden reducirse o aumentarse 
mediante un disruptor endócrino, B: las hormonas naturales pueden ser imitadas por un 
disruptor endócrino; C: la producción natural de hormonas puede ser alterada por un 
disruptor endócrino. 
 
Figura 1.4. Diagrama esquemático de una absorción de un disruptor endócrino 
El estudio de contaminantes con actividad estrogénica recobra interés a inicio de 
los años 1970 cuando se descubrió que plaguicidas organoclorados como el DDT  
(diclorodifeniltricloroetano) y sus metabolitos tenían propiedades que afectaban el sistema 
endócrino, sin embargo la conexión entre disruptor endócrino y la falta de reproducción en  
la vida salvaje se dio hasta 1980, cuando se reportó una caída en la población de pájaros 
piscívoros en Estados Unidos debido a deformaciones en órganos sexuales ocasionados  
por la exposición a DDT y DDE (diclodifeniltricloroetileno) (Snyder y col., 2003). Así el 
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interés por el estudio del efecto de DEs en seres vivos se ha incrementado. Los DEs 
afectan la vida de animales como: gasterópodos, aligátores, peces, ratones y aves; estos 
presentan alteraciones reproductivas debido a alteraciones en los caracteres sexuales 
propios (aumento de testosterona en machos, o bien 17-β estradiol en hembras) lo que 
lleva a procesos de feminización en machos, masculinización en hembras u organismos 
sexualmente indiferenciados o comúnmente llamados intersexo (Porte y col., 2005).  
En la actualidad se conocen 45 compuestos con propiedades disruptoras 
confirmadas, y unos 600 considerados potenciales disruptores endócrinos, los cuales han 
sido introducidos en los circuitos ambientales y están presentes en la vida cotidiana. Entre 
los DEs naturales más importantes se pueden mencionar las feromonas y los  
fitoestrógenos; entre los DEs artificiales se encuentran: Insecticidas y sus metabolitos,  
funguicidas, moluscocidas y herbicidas, sustancias de uso cotidiano en el hogar o la 
industria como bifenilos policlorados (BPCs), ftalatos, bisfenol-A, alquilfenoles, 
alquilfenoles polietoxilados (APEOx) y en particular el producto de degradación mayoritario 
de éstos el 4-nonilfenol (4-NP), estrógenos artificiales como el dietilestilbestrol (DES), 
componentes de los filtros UV en cremas (3-benzofenona), contaminantes ambientales 
como las dioxinas, los furanos y ciertos hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAPs), 
farmacéuticos y productos de cuidado personal tanto para humanos como animales, 
incluyendo no tan sólo medicamentos si no también fragancias, bloqueadores solares 
entre muchos otros más (Argemi y col., 2005) 
1.8. Nonilfenol polietoxilado 
1.8.1. Definición, fuentes y usos 
Los alquilfenoles etoxilados (APEOx, donde x indica el número promedio de 
unidades etoxiladas) son una familia de surfactantes que se utilizan en grandes 
cantidades, tanto en procesos industriales como en productos de limpieza. Los APEOx se 
forman como resultado de una reacción de alquilfenoles y óxido de etileno; la reacción 
genera distribución de oligómeros con un número promedio de unidades etoxiladas x. 
Estos compuestos se caracterizan por tener una parte hidrofóbica y otra 
hidrofílica. La primera está formada por una molécula de benceno y un grupo alquilo de 
entre 9 y 12 átomos de carbóno. Los APEOx producidos más comúnmente son los que 
tienen un grupo nonilo, los nonilfenol etoxilatos (NPEOx), seguidos por los octilfenol 
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etoxilatos (OPEOx). La parte hidrofílica se encuentra en posición para- al grupo alquilo y 
está formada por una cadena de unidades de óxido de etileno (EOx). La longitud de la 
cadena varía entre 1 y 100 unidades,  pero los NPEOx y OPEOx utilizados con mayor 
frecuencia están compuestos por una  mezcla de APEOx con cadenas de entre 2 y 16 EOx 
(Figura 1.5), cuyas concentraciones  presentan una distribución normal centrada en 9 EOx 
(Talmage, 1994). La producción mundial de APEOx en la década pasada fue de 
aproximadamente 500.000 toneladas por año. Entre ellos, NPEOx comprenden el 80 % 
del uso total de APEOx (Ying y col., 2002; Priac y col, 2014; Ma y Luo, 2017).  
 
Figura 1.5. Representación de las moléculas químicas a) 4-nonilfenol en posición para; b) 
nonilfenoles etoxilados, donde x toma el valor de 2 a 16. 
NP es una sustancia química manufacturada que no se produce de forma natural, 
es decir, todas las fuentes son antropogénicas. NP es producido por alquilación del anillo 
de fenol con noneno con la ayuda de la catálisis ácida (Figura 1.6).  
 
Figura 1.6. Síntesis química del Nonilfenol 
Uno de los principales usos de NP es la producción de NPEOx, que se producen 
con la adición de la cadena etoxilada al NP. NP fue sintetizado por primera vez en 1940, y 
  
 
25 
desde entonces el uso y la producción del mismo han aumentado. La producción mundial 
de NP es de aproximadamente 500.000 toneladas, mientras que el 60% de esta cantidad 
es finalmente descartada en cuerpos de agua. Sus tasas de producción varían de un país 
a otro, algunos ejemplos son: 154200 toneladas en los EE.UU. en 2001, 73500 toneladas 
en Europa en 2002, 16500 toneladas en Japón en 2001 y 16000 toneladas en China en 
2004 (Soares y col., 2008.). 
Los usos más comunes de NPEOx son en las formulaciones de detergentes y 
pesticidas; producción de productos de cuidado personal tales como, cremas hidratantes, 
tintes para el cabello, champús y desodorantes y como agentes humectantes, 
emulsionantes, solubilizantes y agentes de formación de espuma. También se utilizan en 
varias aplicaciones industriales: textil, metal cromado, plástico, papel y celulosa, 
pesticidas y aceite lubricante y combustibles. Las aplicaciones industriales son 55% del 
uso total, mientras que, la limpieza industrial e institucional comprende 30% y la limpieza 
del hogar un 15% (Ying y col., 2002). 
Los compuestos NP son descargados en las plantas de tratamiento de aguas 
residuales con altas concentraciones no sólo por sus aplicaciones industriales, sino 
también sus usos domésticos. 
En general, el 37% de los productos de degradación de NPEOx terminan en las 
plantas de tratamiento de aguas residuales. Tomando en cuenta esto, se puede concluir 
que, sólo en EE.UU. alrededor de 35.000 toneladas de productos de limpieza incluyendo 
NPEOx entran en los cuerpos de agua (CEPA, 1999). 
1.8.2.  Propiedades físico-químicas 
El destino de los compuestos NPEOx en diferentes sistemas ambientales como 
los cuerpos de agua y suelo, así como en las plantas de tratamiento de aguas residuales, 
está determinada por sus propiedades fisicoquímicas. Los NPEOx tienen diferentes 
propiedades fisicoquímicas con la variación en sus longitudes de cadena de etoxilos. La 
hidrofobicidad de la molécula disminuye con el aumento de la longitud de la cadena 
etoxilada, entonces la solubilidad en agua aumenta cuando se incrementa el número de 
etoxilos de la molécula. Debido a esto, los NPEOx con grupos etoxilados inferiores son 
más persistentes y peligrosos para los organismos vivos (CEPA, 1999). 
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No está disponible en la literatura un listado de las propiedades fisicoquímicas de 
los NPEOx. Sin embargo, algunos de ellos tienen sus características enumeradas en 
diferentes fuentes. En la Tabla 1.3 se resumen algunas propiedades físicas y químicas de 
NPEOx con nueve, cuatro, dos, uno y cero grupos etoxilados. 
Como se puede deducir de la tabla de propiedades específicas peso, viscosidad 
y solubilidad en agua son dependientes de la longitud de la cadena etoxilada, y aumentan 
con el aumento de la longitud de la cadena, mientras NPEOx con más de seis grupos de 
etoxilos son altamente solubles en agua, las formas etoxilados inferiores tienen mucho 
menos solubilidad. Además, se advierte en la Tabla 1.3 que los NPEOx apenas se 
encuentran en el aire, debido a sus valores de presión de vapor y constantes de Henry.  
Muchos contaminantes orgánicos son hidrofóbicos, lo que significa que tienen 
baja afinidad para solubilizarse en agua, que es un líquido polar, y mayor para hacerlo en 
líquidos apolares. Estos contaminantes son fácilmente absorbidos en la materia orgánica 
de los sedimentos. El coeficiente de distribución de estos compuestos químicos está 
relacionado con el coeficiente de distribución del compuesto entre agua y un líquido 
apolar, como el octanol. Este último es llamado también constante de partición o 
coeficiente de extracción, que puede ser calculado en un embudo separador, con agua y 
octanol, en el que introduce el compuesto; después de agitar se toman separadas las 
fases y se analiza la concentración en cada una de ellas, Cw (concentración en agua) y Co 
(concentración de octanol), obteniéndose el coeficiente de distribución Kow =Co/Cw. El 
valor de Kow disminuye con el aumento de la cadena etoxilada. 
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Tabla 1.3: Resumen algunas propiedades físicas y químicas de NPEOx con nueve, cuatro, dos, uno y cero grupos etoxilados 
Propiedades NP NPEO1 NPEO2 NPEO4 NPEO9 
Formula molecular C15H24O C15H24O[C2H4O] C15H24O[C2H4O]2 C15H24O[C2H4O]4 C15H24O[C2H4O]9 
Peso molecular (g/moles) 220.3 281.4 308.46 396.2 617.6 
Punto de fusión (ºC) -82,3 -94 -45 -46 2.86 
Punto de ebullición (ºC) 295-3207,3 - - - 250 - 2988,9 
Apariencia física Incoloro (líquido)7,3 Incoloro (líquido)8 Incoloro (líquido)9 Ámbar (Líquido)10 Incoloro (líquido)11 
Peso específico 0.95312 0.798 0.798 1.020-1.030(25ºC)11 1.057 (25ºC)6 
pKa 10.7     
Presión de vapor (Pa) 4550 at 20ºC13 24530 at 20ºC13 24530 at 20ºC13 - - 
Solubilidad en agua (mg / L) 
5.414 3.0214 3.3814 7.6514 Soluble10 
Log Kow 4.2-4.4815,16,17 4.1715 4.2115 4.2415 3.5915 
Constante de Henry (atm m3 / mol) 1,1.10-6 18 1,9.10-7 18 6.1.10-1018 - 0.0002410 (Pa.m3/mol) 
1 EPA (1985). 6 Weinheimer and Varineau (1998). 11 WHO (1998). 16 McLeese y col (1981). 
2 Hüls (1994). 7 Reed (1978) 12 Enyeart (1967) 17 World Wildlife Fund Canada (1996) 
3 Renner (1997). 8 MSDS 32895 13 Romano (1991). 18 Montgomery Brown y Reinhard (2003). 
4 Huntsman (1999a) (valor dado es para NPEO1,5) 9 MSDS 32899 14 Ahel and Giger (1993a).  
 Huntsman (1998b) (valor dado es para NPEO3) 10 CIR (1983). 15 Ahel and Giger (1993b).  
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1.8.3. Efectos sobre los organismos vivos 
La disminución de longitud de la cadena de etoxilos resulta en un aumento de la 
toxicidad de la sustancia química. El Nonilfenol (NP) está clasificado como muy tóxico y 
se sabe que tiene efectos negativos incluso con exposiciones a corto tiempo. El NP 
provoca irritaciones severas si se ingiere, inhala o absorbe a través de la piel por el ser 
humano. Por otra parte, las altas concentraciones causan serios daños en el sistema 
respiratorio superior, los ojos y la piel (Cox, 1996). El NP también plantea una amenaza 
para la vida silvestre. Los valores de toxicidad aguda para los peces, invertebrados y 
algas son 17-3000 mg/L, 20 a 3000 mg/L y 27 a 2500 mg/L, respectivamente (Cox, 1996) 
y otro estudio revela que 3.4 mg/g de NP en el suelo resulta en una disminución de las 
tasas de reproducción de las lombrices de tierra (Norris y Carr, 2006).  
Además de su toxicidad, los compuestos NPEOx son clasificados como 
disruptores endócrinos por varias organizaciones. También están presentes en Lista 
prioritaria de Sustancias, de la Directiva marco del agua (DMA) de la Unión Europea 
(Gonzales y col, 2010), que establece normas de calidad ambiental para limitar las 
concentraciones de determinadas sustancias quimicas que presentan un riesgo 
significativo para la salud humana en los cuerpos de agua superficial.  
Se han detectado efectos carcinógenos de los NPEOx que se deben 
principalmente a su capacidad para imitar la hormona estrógeno. Un estudio reveló que, 
una vez que se han aplicado en cultivos de células de cáncer de mama humano, se 
observó un aumento significativo en el número de células (Cox, 1996). Soto y col (1991) 
sostuvo que los puntos de acceso no sólo inducen la proliferación de las células de cáncer 
de mama humano, sino también el receptor de progesterona. En los estudios de Jobling y 
Sumpter (1993), se observó que, cuando los APEOx se aplicaron en las células humanas 
de cáncer de mama, de embrión de pollo, trucha y los receptores de estrógeno de ratas, 
todos los receptores de estrógeno respondieron a ellos. En otro estudio, 2 ml/kg de alquil 
fenato de calcio en concentración 25% se dosificó en la piel de conejos machos y 
después de cuatro semanas, la producción de esperma de estos animales se detuvo 
(Hewstone, 1994). 
Los NP son lipofílicos, hidrófobos y persistentes, lo que resulta en altas tasas de 
bioacumulación de estos compuestos. En un entorno rodeado de un río contaminado, se 
observó una bioacumulación de NP en aves, algas, peces y animales acuáticos (Soares y 
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col., 2008). Los factores de bioconcentración (FBC), que es la relación entre la 
concentración del compuesto en el animal o tejido de la planta y la concentración de dicho 
compuesto en la masa de agua en que viven, se encuentran en 280 en el salmón, 10 en 
el mejillón , 10 000 en las algas y 3-1300 en patos y peces. Esto muestra que, cuando un 
medio es contaminado con NP, la distribución de la sustancia química es en su mayoría 
en los organismos vivos más que el propio medio (Jobling y Sumpter, 1993; Cox, 1996). 
1.8.4. Marco legislativo 
Debido a las preocupaciones y los hallazgos mencionados anteriormente, se 
produjeron algunas limitaciones y restricciones en la producción y el uso de compuestos 
NP en los procesos industriales. La UE aprobó en 2003 la Directiva 2003/53/CE, que 
limita la comercialización y el uso de productos y formulaciones de productos que 
contengan más de un 0.1% en masa de NPEOx o NP en Europa. Esto se aplica a muchas 
industrias, incluyendo la industria textil y de cuero, y la directiva está en vigencia desde 
enero de 2005. En los EE.UU, se preparó un plan de acción (RIN 2070 - ZA09) frente a 
NP y NPEOx en 2010. Con este plan EPA inició acciones regulatorias para la gestión de 
los riesgos potenciales de NP y NPEOx. Para ello, la actual fase de uso NPEOx en la 
producción de detergentes industriales pondría fin a la utilización de NPEOx en 2018. Por 
otra parte, la EPA tiene la intención de alentar a los fabricantes de todos los productos 
que contienen NPEOx de utilizar formulaciones libres NPEOx. 
Después que los NPEOx hayan ingresado en la Lista de sustancias prioritarias en 
el ámbito de la política del Agua (Directiva 2000/60/CE de la UE), las limitaciones de los 
compuestos NPEOx comienzan a ser incluidos en la normativa de varios países.  
En Argentina, y otros países de América del Sur los NP aún se siguen utilizando 
y comercializando. Sin embargo, en algunas provincias se advirtió sobre los trastornos 
que produce el NPEOx que es un adyuvante agrícola de uso extendido y la justicia ratificó 
la ordenanza Nº 965  que fue sancionada el 26 de enero de 2011 en la provincia de Santa 
Fé y la Ordenanza N° 5531 que fue sancionada el 14 de junio del mismo año en la 
provincia de Córdoba que prohíben el uso de productos fitosanitarios de banda roja y de 
coadyuvantes, aceleradores y optimizadores de los efectos de los agroquímicos a base de 
nonilfenol etoxilado 
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1.8.5. Destino ambiental 
La presencia y destino de los NPEOx en diferentes sistemas ambientales como 
las aguas superficiales, los sedimentos, el suelo son principalmente dependientes de sus 
propiedades fisicoquímicas.  
Como se indicó anteriormente, NP y NPEOx de (x< 5) son altamente hidrófobos y 
tienden a permanecer en medios orgánicos en lugar de agua. Por lo tanto, estos 
productos químicos, en la naturaleza, pueden ser más probablemente encontrados en 
suelos y sedimentos, en comparación con el agua. Por otro lado, compuestos etoxilados 
de nonilfenol más altos son relativamente más hidrófilicos y que se pueden ver en los 
sistemas de agua en concentraciones más altas (Barber y col., 1988; John y col., 2000; 
Ying y col, 2002). 
Varios autores han demostrado que en ambientes acuáticos los NPEOx se 
degradan a NP y NPEOx con un promedio menor de unidades etoxiladas (Lee Ferguson, 
P. y Brownawell, 2003; Bärlocher y col., 2011; Jardak y col, 2016).  
Como resultado de que NPEOx se degradan en NP, las concentraciones de NP 
tienden a aumentar en temporadas de verano, principalmente debido al aumento en la 
actividad microbiana en la temporada de verano, y se reportaron concentraciones de NP 
que van desde 0.7 ng/L a 15 g/L en agua superficiales (Bester y col., 2001; Li y col., 2004; 
Soares y col., 2008).  
Por sus características fisicoquímicas mencionadas en la Sección 1.8.2 los NP y 
NPEOx de cadena corta tienden a bioacumularse en los sedimentos de los cuerpos de 
agua superficial. Shang y col (1999) señaló que, en los sedimentos se observaron una 
reducción de NP de sólo el 4% después de 28 días y de 9% después de 56 días en la 
concentración de NP, demostrando que estos compuestos son persistentes. Naylor y col 
(1992) han hallado una concentración Nonilfenol monoetoxilado (NPEO1) en los 
sedimentos de río de 170 mg/kg e Isobe y col. (2001) 0.5 a 13 mg/g de Nonilfenol 
dietoxilado (NPEO2). 
Aparte de los sistemas de agua naturales, los compuestos NP se pueden 
encontrar en el suelo. Su presencia en el suelo se debe principalmente a las actividades 
antropogénicas, como derrames o a la agricultura. En un estudio Marcomini y col. (1989) 
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reportaron que, cuando se aplicó una mezcla de NP, NPEO1 y NPEO2 en suelo en 
concentraciones de 4.7, 1.1 y 0.1 mg/kg, respectivamente, después de 100 días se 
encontraron concentraciones de estos compuestos en el suelo de 0.5, 0.12, 0.01 mg / kg, 
respectivamente; incluso después de los 320 días estos valores no habían cambiado. Por 
lo tanto, cuando estos compuestos envejecen en suelo, su eliminación se vuelve más 
difícil y su toxicidad persiste (Pryor y col., 2002).  
1.9. Tratamientos de aguas residuales para la remoción de NPEOx 
A lo largo de la historia las plantas de tratamiento de aguas residuales han sido 
diseñadas para la eliminación de materia orgánica y ciertos tipos de contaminantes, 
especialmente los que se especifican en las normas oficiales. Sin embargo, el estudio de 
nuevos contaminantes como los emergentes, los cuales poseen una amplia gama de 
propiedades químicas, requieren la utilización de varios tipos de tratamientos para una 
segura incorporación de las aguas residuales al medio ambiente. 
Las plantas convencionales de tratamiento de aguas residuales se componen de 
un sistema de pretratamientos, tratamiento primario - tratamientos físico-químicos - y de 
un sistema de tratamiento secundario – reactor biologico. Estas plantas son diseñadas 
para la eliminación de parámetros contaminantes convencionales, tales como DBO, DQO, 
sólidos suspendidos totales o nutrientes, que se encuentran presentes en las aguas 
residuales urbanas e industriales. Teniendo una capacidad limitada en cuanto a la 
eliminación de contaminantes emergentes. Los métodos empleados para el tratamiento 
de contaminantes emergentes pueden clasificarse en tres familias: tratamientos 
biológicos, tratamientos físico-químicos, y procesos combinados o híbridos. 
1.9.1. Tratamientos Biológicos 
1.9.1.2. Biodegradación de NPEOx  
La presencia de NPEOx en el medio ambiente se correlaciona claramente con las 
actividades antropogénicas, como el tratamiento de aguas residuales industriales y 
cloacales y el vertido de residuos a los cuerpos de agua (Soares y col., 2008). Existen 
numerosos estudios sobre las transformaciones biológicas de estos compuestos en el 
medio ambiente, principalmente en ríos y estuarios (Jonkers y col., 2003; Lee Ferguson y 
Brownawell, 2003; Soares y col., 2008; Chokwe y col, 2017), asimismo varios autores han 
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estudiado las rutas de biodegradación por microorganismos aislados en laboratorio (John 
y White, 1998; Liu y col, 2006; Gu y col, 2010) 
La vía propuesta de degradación de los NPEOx según la bibliografia consultada 
puede verse en la Figura 1.7.  
 
Figura 1.7: Vía propuesta de degradación de los NPEOx 
La Figura 1.7 representa los dos caminos de degradación aeróbica y anaeróbica 
que los nonilfenoles etoxilados (NPEOx) seguirían en los sistemas biológicos. En 
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biodegradación aeróbica y anaeróbica, los NPEOx de cadena etoxilada larga se 
degradaría en NPEOx inferiores, principalmente Nonilfenol Monoetoxilado (NPEO1) y 
Nonilfenol Dietoxilado (NPEO2), además formarían ácidos carboxílicos del Nonilfenol 
(NPEC2 y NPEC1) en la vía aeróbica (Brunner y col., 1984; Luppi y col., 2007; Zhang y 
col., 2008). Por otro lado, se ha informado que en condiciones anaeróbicas se puede 
generar NP (Ying y col., 2002).  
1.9.1.2. Tratamientos biológicos  
La utilización del tratamiento biológico de aguas residuales para la degradación 
de compuestos tóxicos se encuentra en constante aumento. Los cultivos de 
microorganismos, tanto puros como mixtos, se utilizan en la actualidad para lograr 
detoxificar tantas aguas como suelos contaminados con sustancias que pueden ser 
tóxicas o no tan fácilmente biodegradables. En este sentido es importante destacar que, si 
bien los cultivos puros son de gran utilidad cuando se estudian los mecanismos 
involucrados en el proceso de degradación de diversos contaminantes, los mismos 
presentan desventajas relacionadas con el traslado de los resultados a escala real, o a la 
necesidad de trabajar en condiciones de esterilidad. En contraposición, la biomasa 
proveniente de cultivos mixtos, como los barros activados, es fácil de aclimatar a 
diferentes condiciones y no necesita ser manipulada bajo condiciones de esterilidad, 
disminuyendo sensiblemente los costos en equipamiento y de operación. Por otra parte, 
los microorganismos que conforman los barros activados poseen la capacidad de flocular 
y generalmente poseen velocidades de sedimentación tecnológicamente aceptables, lo 
que constituye una gran ventaja. Esto se debe a que la sedimentación por gravedad es la 
manera más económica de separar la biomasa del agua residual ya tratada (Wanner, 
1994). Todas estas razones indican que la utilización de cultivos mixtos como los barros 
activados constituye una tecnología económicamente viable cuya efectividad debe ser 
analizada en cada caso 
Si bien se han llevado a cabo estudios sobre la biodegradación de los NPEOx 
tanto en aerobiosis como en anaerobiosis, utilizando cultivos puros, (John y White, 1998; 
Lozada y col., 2004; Kim y col., 2007; Luppi y col., 2007; Choi y col., 2014) son escasos 
los trabajos que utilizan flora mixta.  
Como la persistencia de estos compuestos en el ambiente sigue siendo un tema 
de preocupación y la tecnología de barros activados es viable para ser utilizada a gran 
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escala es importante estudiar la capacidad de los microorganismos presentes en los 
barros activados para consumir NPEOx como fuente de carbóno y energía, el proceso de 
adaptación del consorcio microbiano a este contaminante y además el mecanismo y la 
cinética de eliminación de NPEOx con el fin de controlar de manera efectiva y mejorar el 
rendimiento de las instalaciones de tratamiento de tratamiento biológico para estos 
productos químicos con características de biodegradación lenta e incompleta. 
Las bacterias aclimatadas a degradar un compuesto tóxico están sometidas a 
diversos factores de estrés, tales como el estrés oxidativo. Por lo tanto, su supervivencia 
está determinada por el desarrollo de mecanismos que permitan enfrentar condiciones 
desfavorables. Una estrategia utilizada por las bacterias para resistir las diferentes 
situaciones de estrés es la utilización de polímeros de reserva tales como los 
polihidroxialcanoatos (PHA), que se almacenan en el interior celular en forma de gránulos. 
Cuando la fuente de carbóno externa se agota, el PHA es depolimerizado para ser 
utilizado como fuente de carbóno y energía durante periodos de ayuno (Tal y Okon, 1985) 
confiriendo una ventaja adaptativa a aquellas bacterias capaces de acumularlo. 
 1.9.2. Tratamientos fisicoquímicos 
Diferentes tratamientos fisicoquímicos como oxidación y adsorción se han 
utilizado para commo tratamientos completarios al tratamieto biológico para eliminar 
contaminantes emergentes en aguas residuales.  
1.9.2.1. Tratamientos por Oxidación 
La oxidación es un mecanismo de remoción prometedora especialmente cuando 
se emplea cloro u ozono. Sin embargo, se requiere hacer una selección cuidadosa, ya 
que la reacción de estos químicos produce ―bio-productos‖ cuyos efectos se desconocen 
(Bolong y col., 2009). El ozono ha sido ampliamente usado como un oxidante en el 
tratamiento de agua potable, y en repetidas ocasiones se ha propuesto para eliminar 
compuestos orgánicos en el tratamiento de aguas residuales. La molécula de ozono 
puede reaccionar con muchos compuestos orgánicos; particularmente aquellos 
insaturados o que contienen anillos aromáticos o heteroátomos también son capaces de 
descomponerse en agua para formar radical hidroxilo (Rosal y col, 2010). 
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Ike y col. (2003) evaluó la eficiencia de un tratamiento con ozono de varias 
mezclas de NPEOx usando un reactor a nivel laboratorio y obtuvo, en todos los casos, los 
metabolitos NP y NPEO1, como producto final de reacción, en tan solo 6 minutos de 
tratamiento.   
En los últimos años se han estudiado procesos de oxidación avanzada, como 
una mejora al tratamiento biológico de aguas residuales, sin embargo, debido a 
cuestiones económicas es limitada su aplicación en plantas de tratamiento de aguas 
industriales o municipales. Además, en muchos casos, la oxidación podría producir 
intermediarios similares a los intermedios de metabolización en el entorno natural. 
Pelizzetti y col. (2015) estudiaron la degradación fotocatalítica de una solución acuosa de 
APEOx con el TiO2 como el catalizador resultó en una acumulación APEOx de cadena 
corta y productos carboxílicos, principalmente Alquilfenol Monoetoxilado (APEO1) y 
Dietoxilado (APEO2), que son disruptores endócrinos (CEPA, 1999).  
 1.9.2.2. Tratamientos por Adsorción 
El proceso de adsorción consiste en la captación de sustancias solubles en la 
superficie de un sólido. Un parámetro fundamental es este caso será la superficie 
específica del sólido, dado que el compuesto soluble a eliminar se ha de concentrar en la 
superficie del mismo. La necesidad de una mayor calidad de las aguas está haciendo que 
este tratamiento esté en auge. Es considerado como un tratamiento de refino, y por lo 
tanto al final de los sistemas de tratamientos más usuales, especialmente con 
posterioridad a un tratamiento biológico, como tratamiento terciario. 
Varias investigaciones concuerdan que procesos de adsorción por carbón son 
efectivos para remover contaminantes emergentes (Filale y col, 2004; Westerhoff y col., 
2005). Schafer y col. (2003) utilizaron carbón activado obteniendo una remoción de más 
del 90% con varios compuestos emergentes. Otro estudio comparó coagulación y 
adsorción por carbón activado para eliminar estrógenos donde se afirma que este último 
proceso resultó el más eficiente logrando una remoción mayor al 90%, incluso mejor que 
un sistema de nanofiltración por membranas (Bodzek y Dudziak, 2006) 
Los adsorbentes comerciales, como el carbón activado, suelen presentar un 
carácter microporoso, lo que conlleva largos tiempo de operación, con la consiguiente 
ineficiencia a nivel industrial. Asimismo, diversas causas reducen la eficiencia de la 
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separación por carbón activado, como la competencia por sitios activos en la 
superficie y/o el bloqueo de los poros con otras partículas (Ying y col., 2004) y al tratarse 
de macromoléculas, las estructuras microporosas resultan inapropiadas para adsorber 
algunos contaminantes emergentes (Westerhoff y col., 2005).  
El carbón activado es un producto costoso, en Estados Unidos su precio medio 
actual de los principales productores aparece como USD 4,5 por kilogramo con una 
demanda de cerca de 180 mil toneladas para el año 2010. (Kirschner, 2016). La demanda 
mundial de carbón activado se prevé un aumento de 8.1% al año a 2,1 millones de 
toneladas métricas en 2018 (The Freedonia Group, 2015).  
Por lo tanto, el desarrollo de materiales mesopororsos de bajo costo permitiría 
adsorber moléculas de gran tamaño, mejorando notablemente las características cinéticas 
del proceso y reduciría los costos operativos que conlleva la utilización de un adsorbente. 
Recientemente, se han considerado algunos biosorbentes naturales como adsorbentes 
alternativos de bajo costo. Se ha propuesto una variedad de biosorbentes naturales para 
la eliminación de contaminantes a partir de soluciones acuosas, incluyendo corteza y 
virutas de madera, el quitosano, la turba, el bagazo de la caña de azúcar, paja y las 
cáscaras de arroz, bambú activado, y otros (Asada y col., 2004; Bhatnagar y Sillanpää, 
2009; Brandão y col., 2010; Chakraborty y col., 2011; Ibrahim y col., 2010). Sin embargo, 
las capacidades de adsorción obtenidos con estos adsorbentes plantean cuestiones con 
respecto a su eficiencia y regeneración. Aunque el lignito se ha utilizado para preparar 
carbones activados (Duggan y Allen, 1997; Finqueneisel y col, 1998), la literatura es 
escasa respecto a la utilización de lignito directamente para la adsorción, siendo que 
ofrecen una buena alternativa de adsorción en relación con su eficiencia y costo.  
Los trabajos exploratorios permitieron identificar tres mantos de lignito en 
Argentina, en el área del Río Coyle (con Recursos Inferidos de 5.000.000.000 toneladas) 
y curso Medio del Río Santa Cruz (con Recursos Inferidos de 2.350.000.000 toneladas), 
que tienen un poder calórico de 3500 kcal/kg, limpio y sin cenizas y solo con humedad 
inherente (Correa y col., 2014). 
Por lo tanto, las reservas conocidas en Argentina de Lignito llegarían a 
7.35x103 millones de toneladas de mineral, de ese total sería técnicamente aprovechable 
el 75 por ciento lo que indicaría que el lignito, un material económico y disponible para ser 
utilizado para diversos fines (García y Miralles, 2008). 
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Para utilizar el Lignito crudo como adsorbente para la remoción de contaminantes 
es necesario estudiar el efecto que la naturaleza química superficial de los adsorbentes 
tiene sobre las propiedades del contaminante, determinando además la cinética del 
proceso y las isotermas de adsorción y compararlo con las capacidades de adsorción de 
adsorbentes convencionales como el Carbón Activado. 
1.9.3. Tratamientos combinados 
Los tratamientos biológicos se han catalogado como la tecnología más viable en 
el tratamiento de aguas residuales, sin embargo, generalmente producen solo una 
remoción parcial de contaminantes emergentes los cuales en la mayoría son descargados 
en los efluentes de las plantas de tratamiento. Por otro lado, el proceso fisicoquímicos de 
adsorción se postulan como buena opción para el tratamiento de contaminantes 
emergentes sin embargo la desventaja se presenta en cuanto a un alto costo comparado 
con los procesos biológicos, por lo cual es considerado como un tratamiento de 
pulimiento, y por lo tanto se lleva a cabo al final de los sistemas de tratamientos 
convencionales.  
Se han reportado diversas investigaciones que contemplan la combinación de 
procesos fisicoquímico con biológicos, resaltando su gran potencial ante el problema del 
tratamiento de aguas contaminadas difíciles o imposibles de remover por procesos 
convencionales fisicoquímicos o biológicos y con el prometedor objetivo de reutilizar esa 
agua y contribuir con el cuidado medioambiental (Gogate y Pandit, 2004; Mantzavinos y 
Psillakis, 2004). Por lo tanto, el uso de un proceso fisicoquímico utilizándolo como post-
tratamiento, tratamiento terciario o de refino puede mejorar la biodegradabilidad de aguas 
residuales o lograr una completa remoción de este tipo de aguas residuales contaminadas 
con NPEOx.   
Asimismo, la combinación de adsorción y biodegradación en una misma etapa de 
tratamiento, ofrece altos rendimiento para la remoción de contaminantes difícilmente 
biodegradables y ha sido aplicado para tratar aguas residuales municipales, municipales e 
industriales conjuntamente, industriales, residuos peligrosos, lixiviados provenientes de 
basurales;  se ha utilizado en la industria para tratar aguas residuales conteniendo 
químicos orgánicos, plásticos, fibras sintéticas, solventes, colorantes y pesticidas (Kapdan 
y Kargi, 2002; Widjaja y col., 2004; Orozco y col., 2008; Campos y col. 2014; Gholizadeh y 
col., 2016 ;Jafarinejad, 2017). La presencia de carbón activado u otro adsorbente provee 
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una superficie sobre la cual se adsorben las células microbianas, enzimas, sustancias 
orgánicas y oxígeno. Así, se generaría un ambiente muy enriquecido para el desarrollo 
microbiano. Asimismo, las enzimas extracelulares excretadas por los microorganismos 
provocarían la regeneración del adsorbente mediante la degradación de los compuestos 
orgánicos adsorbidos (Sublette y col, 1982). De esta forma, su capacidad de adsorción 
sería mucho mayor que la de un sistema de adsorción en ausencia de microorganismos. 
Asimismo, la adición de adsorbente al sistema de barros activados se postulada como 
una alternativa adecuada, no sólo para aumentar la eficiencia del proceso en el 
tratamiento de efluentes, sino también para proteger la biomasa contra sustancias tóxicas 
que pudieran estar presentes en las aguas residuales (Orshansky y Narkis, 1997; Aktaş y 
Ceçen, 2001). 
Con el fin de desarrollar un tratamiento de agua altamente competitivo para la 
eliminación de NPEOx no tratables mediante técnicas convencionales debido a su alta 
estabilidad química y/o baja biodegradabilidad, se plantean los siguientes objetivos: 
1.10. Objetivos Generales 
En el presente trabajo de Tesis se propone estudiar la aplicación tratamientos 
combinados (biológicos y fisicoquímicos) en aguas residuales conteniendo el 
contaminante emergente: nonilfenol polietoxilado (NPEOx) ampliamente utilizado en la 
industria y que se  considera como disruptor endócrino.  
1.11. Objetivos Especificos 
El sistema que se analizará es complejo debido a que intervienen diversos 
componentes, tales como la mezcla comercial de nonilfenol polietoxilado (NPEOx), la 
biomasa y el adsorbente. Por esta razón, se generan diferentes interacciones que deben 
ser analizadas individualmente en una primera instancia, para luego realizar el estudio del 
sistema en su conjunto.  
Se plantearon los siguientes objetivos específicos: 
1) Cuantificación de NPEOx 
 Desarrollar una técnica de cuantificación de oligómeros individuales de NPEOx por 
cromatografía liquida de alta presión HPLC. 
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2) Tratamiento Biológico: Barros activados 
 Analizar la posibilidad de utilizar reactores biológicos batch de barros activados 
para degradar NPEOx 
 Utilizar barros activados aclimatados al fenol para la remoción de NPEOx de aguas 
residuales. Comparar los resultados obtenidos mediante la utilización de barros 
activados no aclimatados y aclimatados al fenol. 
 Investigar la toxicidad NPEOx sobre la comunidad microbiana  
 Estudiar el proceso de aclimatación a NPEOx por ensayos de batch consecutivos y 
por ensayos de respirometría intermitente para conocer los rendimientos del 
sistema y la cinética de degradación 
 Analizar las comunidades bacterianas de los barros y su capacidad para producir 
polihidroxialcanoatos (PHA). 
 Analizar, cuantificar la producción cada uno de los oligómeros de NPEOx la 
remoción en reactores batch de barros activados y la acumulación de metabolitos 
tóxicos. 
 Estudiar el efecto de la concentración inicial de NPEOx y el número de unidades 
etoxiladas sobre la biodegradación de NPEOx. 
 Proponer un mecanismo de remoción para explicar los resultados obtenidos 
3) Tratamiento Fisicoquímico: Adsorción 
 Caracterizar diferentes adsorbentes para remover NPEOx 
 Analizar  la posibilidad de utilizar procesos de adsorción para emplearlo como 
tratamiento terciario o complementario del tratamiento biológico de aguas residual 
con NPEOx. 
 Determinar las cinéticas de adsorción, las isotermas de adsorción y los parámetros 
termodinámicos que caractericen al proceso de adsorción. 
 Proponer un mecanismo de remoción para explicar los resultados obtenidos 
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4) Tratamiento Combinado 
 Estudiar la utilización de tratamientos combinados para aumentar la eficiencia de 
remoción de NPEOx de aguas residuales 
1.12. Estructura general del presente trabajo de Tesis 
A continuación, se detallan los contenidos principales de los diferentes capítulos 
que conforman el presente trabajo de Tesis. 
En el Capítulo 2 se exponen los materiales y métodos generales utilizados en la 
realización del trabajo de Tesis. 
En el Capítulo 3, se explica el desarrollo de una técnica de cuantificación de 
oligómeros individuales de NPEOx por cromatografía líquida de alta eficacia (HPLC), 
realizando la selección y optimización de las variables que intervienen en el proceso 
cromatográfico y se comprobueba la utilidad de la metodología desarrollada. 
En el Capítulo 4 se analiza la remoción de una mezcla de NPEOx con un 
promedio de nueve unidades etoxiladas (NPEOav9) en el sistema de barros activados con 
inóculo proveniente de un efluente modelo de industria láctea y de barros aclimatados a 
fenol. Se describe el proceso de aclimatación de barros a NPEOav9 por ensayos de batch 
consecutivos y por ensayos de respirometría intermitente, lo que permite conocer los 
rendimientos del sistema y la cinética de degradación de NPEOav9. Se analizan las 
comunidades bacterianas y su capacidad para producir polihidroxialcanoatos (PHA). Se 
cuantifica la concentración de cada uno de los oligómeros que componen la mezcla 
comercial NPEOav9 durante la remoción en reactores batch de barros activados y la 
acumulación de metabolitos resultantes del tratamiento. Se analiza el efecto de las 
unidades etoxiladas en la degradación, utilizando diferentes mezclas comerciales con un 
promedio cinco, nueve y doce unidades etoxiladas (NPEOav5, NPEOav9, NPEOav12) como 
sustrato. Por último, se propone un mecanismo de remoción para explicar los resultados 
obtenidos. 
En el Capítulo 5 se estudia la capacidad de dos adsorbentes, carbón activado y 
lignito crudo, para remover varias mezclas comerciales de NPEOx del agua; para ello 
caracterizaron diferentes mezclas comerciales con un promedio cinco, nueve y doce 
unidades etoxiladas (NPEOav5, NPEOav9, NPEOav12) y los adsorbentes. Se determina el 
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área molecular, la concentración micelar critica, el tamaño de partícula, el área superficial, 
la distribución del tamaño de poro, la distribución de tamaño de partícula y los grupos 
funcionales presentes en los adsorbentes. Se ensaya el efecto de la concentración de 
adsorbente, del tipo de adsorbato y la adsorción selectiva de oligómeros individuales en el 
proceso de adsorción. Se determinan las isotermas de sorción que caracterizan al sistema 
y se determinaron los parámetros termodinámicos. Por último, se propone un mecanismo 
de adsorción para explicar los resultados obtenidos. 
En el Capítulo 6 se estudia la utilización de tratamientos combinados para 
aumentar la eficiencia de remoción de NPEOx de aguas residuales 
Por ultimo, en el Capitulo 7, se presentan las conclusiones generales del trabajo 
de Tesis. 
1.13. Nomenclatura 
A continuación se indica la nomenclatura utilizada en el presente trabajo de tesis 
para designar a los contaminantes estudiados: 
APEOx Alquilfenol Polietoxilado con un promedio x de unidades etoxiladas 
NPEOx Nonilfenol Polietoxilado con un promedio x de unidades etoxiladas 
OPEOx Octilfenol Polietoxilado con un promedio x de unidades etoxiladas 
NPECx Ácidos Carboxílicos de Nonilfenol con un promedio x de carboxilos 
x Grado promedio de polimerización 
NPEOav5,  
NPEOav9 
NPEOav12 
Mezcla comercial de Nonilfenol Polietoxilado con 5, 9 y 12 grupos etoxilados 
NPEOi Oligómero con i unidades etoxiladas (ejemplo NPEO2, Nonilfenol dietoxilado) 
CNPEOx Concentración total de NPEOx determinada por HPLC 
CNPEOi Concentración del oligómero con i unidades etoxiladas 
EOx Concentración de grupos etoxilos determinada por el método colorimétrico Yodo-
Yoduro 
X Concentración de Biomasa 
S  Concentración del sustrato limitante del crecimiento celular (en este caso, NPEOx) 
DQO Demanda Química de Oxigeno. DQOT: Demanda Química de Oxigeno Total. Dqos: 
Demanda Química de Oxigeno Soluble. 
NAT Nitrógeno amoniacal total 
PHA Polihidroxialcanoatos 
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     Rendimiento en biomasa 
   Velocidad especifica de consumo de sustrato 
RT Velocidad de respiración 
qex Velocidad específica de respiración exógena 
qen Velocidad específica de respiración endógena 
     Coeficiente de oxidación del sustrato 
 Velocidad específica de crecimiento de la biomasa 
μmax Es la velocidad específica máxima de crecimiento 
Ks Constante de semisaturación 
K1 Constante de velocidad especifica de consumo de sustrato de primer orden 
IVL Índice Volumétrico de Lodo 
  Capacidad de adsorción de los adsorbentes 
Ce Concentración de NPEOx en el equilibrio, cNPEOx en el equilibrio 
 e Capacidad de adsorción de los adsorbentes en el equilibrio 
k1  Constante de velocidad de pseudo primer orden 
k2  Constante de velocidad de pseudo segundo orden 
a  Constante de Langmuir empírica  
kL Constante empírica Langmuir 
    cambio de energía libre de Gibbs estándar 
Q Cociente de adsorción 
K Constante de equilibrio 
    Cambio de entalpía estándar 
    cambio de entropia estándar 
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CAPITULO 2 
Materiales y Métodos 
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2.1. Patrones de NPEOx 
Los patrones utilizados fueron los tensioactivos no iónicos Igepal CO-520 
(NPEOav5), Igepal CO-630 (NPEOav9) y Igepal CO-720 (NPEOav12), los cuales tienen un 
promedio de cinco, nueve y doce unidades etoxiladas, respectivamente (Sigma-
Aldrich, Milano, Italia).  De acuerdo con la información del fabricante, el peso molecular 
promedio en número (MN) de Igepal CO-520 es 414 gr/mol, el del CO-630 es 617 gr/mol, 
mientras que el de CO-720 es 749 gr/mol.  
2.2. Determinación de NPEOx  
2.2.1. Determinación de NPEOx por el Método Yodo-Yoduro 
Una de las metodologías utilizadas para la determinación de la concentración de 
NPEOx fué el método yodo - yoduro. Este método implica la formación de un complejo de 
color entre el tensioactivo no iónico y el reactivo de yodo - yoduro (Baleaux, 1972). Esta 
técnica proporciona un método rápido y repetitivo para la determinación de 
concentraciones de tensioactivos no iónicos en soluciones acuosas. 
Para la determinación de la concentración total de tensioactivos no iónicos 
etoxilados, se adicionaron de 0.25 mL de solución KI3 (2% de yoduro de potasio y 1% de 
yodo) a 10 mL de muestra con una concentración de 1 a 20 ppm de tensioactivo. A los 5 
min se midió la absorbancia a 505 nm. El blanco se preparó sustituyendo la muestra con 
agua destilada. Periódicamente, se realizaron curvas de calibración para cada 
tensioactivo estudiado.  
Las curvas de calibración se prepararon para cada uno de los NPEOx. Los 
resultados fueron aproximadamente proporcionales al número de unidades etoxilados de 
los NPEOx para concentraciones inferiores a 20 mg/L. Para concentraciones superiores, la 
curva de calibración de NPEOav5 resultó ligeramente diferente a la de NPEOav9 y NPEOav12 
probablemente porque el NPEOav5 es parcialmente insoluble en agua a dichas 
concentraciones. Para determinar la concentración total de tensioactivos se realizaron las 
diluciones necesarias para trabajar siempre en el rango de concentración de 1 a 20 mg/L.  
 
 
 
45 
 
La Figura 2.1. muestra que las curvas de calibración obtenida resultaron lineales 
indicando la proporcionalidad de la adsorbancia medida con concentración, dentro de el 
intervalo de trabajo.  
 
Figura 2.1. Curvas de calibración obtenidas en mg/L para diferentes mezclas comerciales de NPEOx  
Según lo informado por Maldonado Millan (1990), este método aprovecha la 
presencia de los grupos de óxido de etileno en estos tensioactivos, para la formación del 
complejo rojo entre el grupo I-3 y los grupos oxigenados de la cadena etoxilada que 
absorbe a la longitud de onda de 505 nm. Debido a que la cantidad de NPEOx medida con 
el método Yodo- Yoduro representa la fracción de unidades etoxiladas, la concentración 
de NPEOx determinada por el mencionado método se denominara como EOx. 
Por otro lado, se verificó que la coloración que proporciona el método es 
aproximadamente independiente del número de unidades etoxiladas promedio si se 
grafica la concentración molar, obtenida a partir del cociente de la concentración en mg/L 
por el peso molecular promedio en número (MN) indicado en la sección 2.1 (Figura 2.2). 
Por lo tanto, se trabajó en unidad de concentración molar. 
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Figura 2.2. Curvas de calibración obtenidas concentración molar para distintas mezclas 
comerciales de NPEOx  
2.2.2. Determinación de NPEOx por HPLC 
Se analizaron las mezclas comerciales de NPEOav5, NPEOav9 y NPEOav12 por 
cromatografía líquida de alta eficacia (HPLC). El sistema de HPLC utilizado en el presente 
trabajo consistió en dos bombas (Waters, modelo 6000A) acopladas con un detector de 
matriz de diodos UV-visible (Waters, modelo 2998). Cuando se realizaron espectros de 
absorción de muestras de Igepal, se usaron longitudes de onda de 200 a 300 nm 
(resolución = 1 nm). Los oligómeros presentes en las soluciones de Igepal analizadas se 
separaron usando una columna Symmestry 5m ® C8 (4,6 mm x 150 mm). En todos los 
casos, el volumen de inyección fue de 50 μL y el caudal fue de 0.5 mL / min. Con este 
índice de flujo, se obtuvo un buen compromiso entre la resolución y el tiempo de análisis. 
Se probaron fases móviles con diferentes proporciones de AcN/H2O (60:40, 70:30 y 80:20 
(v / v)); en todos los casos, se utilizó el modo isocrático. También se estudió el efecto de 
la temperatura de la columna en la resolución y en la intensidad de los picos 
cromatográficos; las temperaturas evaluadas variaron de 30 a 50 °C. 
Los patrones se prepararon por pesada de 50, 100, 250 y 500 mg de NPEOx en 
un litro de una solución 1:1 v/v de acetonitrilo /agua (AcN/H2O). Luego, estas soluciones 
madre se diluyeron en 1:1 v/v AcN/H2O para obtener las concentraciones deseadas de 
EOx (mM)
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tensioactivo comercial. Se realizo la curva de calibración, que permitió determinar la 
concentración total de las mezclas comerciales (CNPEOx) y a partir de la metodología que 
se propone en el Capitulo 3, también se determinaron la concentración de cada uno de los 
oligómeros de las mezclas comerciales NPEOi (CNPEOi). 
Para el análisis de la fracción soluble de NPEOx las muestras se centrifugaron a 
13000 rpm durante 10 minutos en una centrífuga Eppendorf 5415C. El sobrenadante se 
diluyó con acetonitrilo para obtener una solución 1:1 v/v AcN/muestra (a 1 ml de muestra 
de sobrenadante se le agregó 1 ml de acetonitrilo puro), para mantener todos los 
oligómeros en solución; después se filtraron empleando una membrana Millipore de 0,45 
micrones. Además, para determinar la concentración de los oligómeros que podrían haber 
quedado adheridos a la biomasa, se realizaron extracciones de la biomasa utilizando la 
siguiente metodología: a 1 mL previo al centrifugado se le agregó 1 mL de acetonitrilo 
puro para obtener una solución 1:1 v/v AcN/muestra, se agitaron las muestras con un 
vortex, se centrifugaron a 13000 rpm durante 10 minutos en una centrífuga Eppendorf 
5415C, se agitaron por segunda vez y se volvió a centrifugar; por último se filtraron 
empleando una membrana Millipore de 0.45 micrones.  
2.3. Tratamiento Biológico  
2.3.1. Métodos analíticos 
2.3.1.1. Determinación de la concentración de biomasa 
La concentración de biomasa (X) fue determinada como sólidos suspendidos 
totales (SST) de la siguiente manera:  
1) Un volumen (    determinado de muestra conteniendo biomasa era colocado en 
tubos de vidrio de peso conocido (  ), luego se centrifugaba y se descartaba el 
sobrenadante. 
2) El precipitado contenido en los tubos era lavado con agua destilada,  nuevamente 
era centrifugado y se descartaba el sobrenadante. 
3) Los tubos conteniendo el precipitado se colocaban en estufa (105 °C) durante 24 
horas con el objeto de eliminar el agua remanente. Luego de este período, los 
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tubos se pesaron (  ). La concentración de biomasa ( ) se calculaba mediante la 
ecuación 2.1 
  
     
  
  2 1) 
El tiempo de secado del precipitado fue determinado de acuerdo con la 
realización de ensayos de secado en función del tiempo. A partir de las 24 horas de 
tiempo de secado a 105 ºC no se observaron variaciones significativas en la 
concentración de biomasa tanto en presencia como en ausencia de carbón activado en 
polvo (Lobo, 2014). 
2.3.1.2 Demanda Química de Oxigeno (DQO) 
La demanda química de oxígeno (DQO) corresponde a la cantidad de oxígeno 
requerido para oxidar la fracción de materia orgánica (MO) de una muestra de agua 
residual susceptible a la oxidación por dicromato (Cr2O7K2) en medio ácido. La mayoría de 
los compuestos orgánicos biodegradables o inertes (no biodegradables) son oxidados 
completamente a CO2.  
     
 
       
                             
        
     
            
En la determinación de la DQO los compuestos orgánicos son oxidados por el 
dicromato de potasio en medio sulfúrico a 150 ºC durante dos horas. El ensayo se realiza 
en presencia de un catalizador, sulfato de plata (Ag2SO4), para facilitar la oxidación de los 
compuestos orgánicos. Así, la mayoría de los compuestos se oxidan completamente y 
sólo en algunos hidrocarburos aromáticos y piridinas la oxidación puede resultar parcial.  
La interferencia más común la presentan los iones cloruro, ya que los mismos 
son oxidados por el dicromato en solución ácida. Para minimizar la reacción anterior se 
adiciona sulfato de mercurio (HgSO4). En las condiciones del ensayo, el amonio no puede 
ser oxidado, por lo tanto, no interfiere en los resultados.  
En el presente estudio, esta metodología fue utilizada para determinar la 
concentración de sustrato en solución. Las muestras se centrifugaban a 13000 r.p.m. 
durante 5 minutos y eran filtradas utilizando una membrana Millipore HA de 0.45 µm de 
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tamaño de poro que retiene la mayoría de las células microbianas y/o carbón activado en 
polvo. 
Las determinaciones de la demanda química de oxígeno (DQO) se realizaron 
empleando un kit comercial (HACH, método 8000). Se utilizó un reactor HACH para el 
tratamiento térmico de las muestras a 150 ºC a reflujo cerrado durante dos horas. Luego, 
los tubos conteniendo las muestras se dejaban enfriar y se determinaba la absorbancia a 
600 nm con un espectrofotómetro HACH DR/2000. Mediante una curva de calibración 
incorporada en el equipo, las lecturas de absorbancia eran convertidas en valores de 
DQO automáticamente. Este método se encuentra aprobado por la USEPA para el 
análisis de aguas residuales (Federal Register, 1980). 
2.3.1.3. Determinación del nitrógeno amoniacal total (NAT) y Nitratos 
La determinación del nitrógeno amoniacal total (NAT) se realizó mediante el 
método colorimétrico de Nessler utilizando un espectrofotómetro y reactivos Hach (Hach 
Company, Loveland, CO). En presencia de iones amonio, el reactivo de Nessler forma 
yoduro de dimercuriamonio, un compuesto de (color amarillo) el cual se cuantifica a 425 
nm. 
                
         
        
       
Mediante una curva de calibración incorporada en el equipo, las lecturas de 
absorbancia fueron  convertidas a valores de mg de nitrógeno amoniacal/L. 
La determinación de nitratos (N-NO3-) se realizó mediante el método colorimétrico 
de reducción de cadmio (Hach N° 8039) utilizando un espectrofotómetro y reactivos Hach 
(Hach Company, Loveland, CO).  
2.3.2. Generación de barros activados  
Los barros activados utilizados en el presente trabajo de tesis fueron generados 
en reactores biológicos aerobios semicontinuos escala laboratorio constituidos por un 
tanque de aireación de 3 L con 2.5 L de volumen de trabajo (Figura 2.3). La aireación se 
proporcionó en la parte inferior del reactor a través de un difusor de aire a 2 L min-1; el 
oxígeno disuelto (DO) se mantuvo por encima de la concentración de 4 mgO2/L.  
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Figura 2.3. Fotografía de los reactores de barros activados utilizados 
Para analizar la remoción de una mezcla de NPEOx en el sistema de barros 
activados con inóculo proveniente de un efluente modelo de industria láctea y de barros 
aclimatados a fenol, se utilizó por un lado un inoculo aclimatado a un medio de cultivo 
modelo de efluente de industria láctea (Orozco y col., 2008) constituido por: suero de 
queso deshidratado 1000 mg/L (1000 mgDQO/L), (NH4)2SO4 940 mg/L, K2HPO4 500 
mg/L, y KH2PO4 250 mg/L. El suero de queso deshidratado empleado en este trabajo fue 
suministrado por Food SA, Argentina. La Tabla 2.1 muestra las características del suero 
de queso deshidratado empleado.  
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Tabla 2.1. Características del suero de queso deshidratado utilizado en el presente trabajo de tesis  
Aspecto Polvo fino, blanco amarillento, de aroma agradable 
pH 6.5  1 en solución al 10% 
Acidez Expresada en ácido láctico, no superior a 0.20 %. 
Humedad 4.0 % 
Lípidos totales mínimo 2.0 % 
Proteínas totales mínimo 12.0 % 
Lactosa mínimo 40.0 % 
Cenizas (500-550 C) máximo 8.0 % 
Recuento de:  
Bacterias mesófilas aerobias 100 UFC/dgr 
Bacterias coliformes 30 C 1 UFC/dgr 
Levaduras 5 UFC/dgr 
Hongos 5 UFC/dgr 
Bacterias coliformes 45 C Negativo en 1 gr 
Staphylococcus Coagulasa Positivo Negativo en 3 gr 
Salmonella Negativo en 25 gr 
Por otro lado, se obtuvo un barro activado aclimatado a 300 mg/L de fenol 
emplenado los barros activados generados en la planta de suero de queso. Los barros 
fueron aclimatados a fenol empleando un medio de cultivo sintético con fenol como única 
fuente de carbóno y energía (Nuhoglu y Yalcin, 2005). La aclimatación de barros 
activados a fenol se llevó a cabo en ensayos de batch consecutivos (Ferro Orozco y col, 
2010). El medio de cultivo estaba compuesto por (NH4)2SO4 226 mg/L, MgSO4.7H2O 25 
mg/L, MnSO4.H2O 2.5 mg/L, FeCl3 2 mg/L, CaCl2.2H2O 2 mg/L, KH2PO4 250 mg/L, 
K2HPO4 500 mg/L y Fenol 300 mg/L.  
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Los barros activados aclimatados a fenol se emplearon como inoculo para 
obtener un barro aclimatado a NPEOx. La aclimatación de barros activados a NPEOx se 
llevó a cabo en ensayos de batch consecutivos (Ferro Orozco y col, 2010) donde el 
inóculo para el siguiente ensayo batch se obtiene del ensayo anterior. 
La planta se alimento con un medio de cultivo con Igepal CO-630 (NPEOav9) 
como la única fuente de carbóno: 100-500 mg/L y un medio mineral compuesto por 
(NH4)2SO4 500 mg/L, K2HPO4 250 mg/L KH2PO4 25.2 mg/L MgSO4.7H2O 2 mg/L, CaCl2 1 
mg/L, 1 ml de antiespumante siliconado y soluciones de micronutrientes  M1 and M2 (1 
mL/L). La composición de M1 fue FeSO4.7H2O 150 mg/L, ZnSO4.7H2O 50 mg/L, 
MnSO4.H2O 0.03 mg/L, CuSO4.5H2O 7.5 g/L, CoCl2.6H2O 1.5 mg/L, and citric acid 60 
mg/L. y la solución M2 contenia (NH4)6Mo7O24.4H2O 5 mg/L, BO3H3 1 mg/L, KI 1 mg/L. El 
pH se ajustó a 7.0 ± 0,05 mediante la adición de unas pocas gotas de soluciones 
concentradas de NaOH o HCl.  
El reactor se controló periódicamente con mediciones de sólidos suspendidos 
totales (SST) y demanda química de oxígeno soluble (DQOs). La biomasa se consideró 
aclimatada al NPEOx cuando la velocidad específica de consumo de DQO era constante y 
la biomasa fue separada por sedimentación y se resuspendió en medio de cultivo fresco 
para servir como inóculo para el siguiente ensayo batch.  
2.3.3. Operación del reactor de barros activados 
La alimentación de los reactores fue realizada diariamente y la purga de los 
barros activados se realizó cada 2 días. Para realizar la purga de los barros, se agitó el 
reactor y se extrajo diariamente un volumen de líquido conteniendo biomasa de la planta 
(Figura 2.4). 
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Figura 2.4. Esquema de operación del sistema de tratamiento de efluentes por barros activados. 
Qo: caudal de entrada (L/día); V: volumen total del reactor (L); X: concentración de biomasa dentro 
del sistema (SST/L); Qs: caudal de salida (L/día); Xs: concentración de biomasa presente en el 
efluente final (SST/L); Qp: caudal de purga (L/día). 
El tiempo de residencia hidráulico  θH) se define mediante la ecuación 2.2 (Orhon 
y Artan, 1994). 
   
 
  
  2 2) 
dónde: V es el volumen del reactor y Qo es caudal de entrada.  
Asimismo, el tiempo de residencia celular se define como el cociente entre la 
biomasa total en el reactor y la cantidad de biomasa que sale del diariamente sistema 
mediante la purga y en el efluente final: 
   
   
          
    2 3)  
Si la concentración de biomasa en el efluente final (XS) es despreciable, el tiempo 
de residencia celular resulta:  
   
 
  
       2 4) 
Las condiciones de operación de la planta fueron: temperatura = 20  2 °C, pH 
inicial 7, tiempo de residencia hidráulico  θH) 80 h. El tiempo de residencia celular fue de la 
planta de suero fue 20 días. En la generación de barros activados alimentados con suero 
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de queso y aclimatados a fenol y NPEOx, θC fue variable y dependía de la capacidad del 
consorcio microbiano a consumir la fuente de carbóno inicialmente. Una vez obtenido un 
barro aclimatado, se fijo en un valor e 20 dias.  
2.3.4. Medidas respirométricas 
La velocidad de consumo de oxígeno es un indicador de la actividad de 
microorganismos aerobios (Ros, 1993; Vanrollehem y col., 1994). Las medidas 
respirométricas se basan en los cambios de la concentración de oxígeno disuelto (OD) en 
un cultivo debido a la respiración aerobia de los microorganismos presentes. La 
respirometría ha sido utilizada, entre otras cosas, para evaluar toxicidad de aguas 
residuales (King y Dutka, 1986; Vanrollehem y col., 1994; Kong y col., 1996). En el 
presente trabajo de tesis se utilizó una técnica respirométrica para evaluar el efecto del 
NPEOx sobre la actividad metabólica de los barros activados.  
Los ensayos fueron llevados a cabo utilizando un respirómetro intermitente que 
consistía en un reactor de 1.5 L con control de temperatura (30 ± 0,5 °C) en que se realizo 
el ensayo de aclimatación por batch consecutivos descripto en la sección 2.3.2, para 
analizar las velocidades de respiración del consorcio microbiano durante el proceso de 
adaptación a consumir NPEOx como única fuente de carbóno. La agitación fue 
proporcionada por una varilla de agitación magnética y el respirómetro se aireó 
continuamente por una bomba de aire y se ajustó a una velocidad de flujo estable (0.5 L 
min-1). La concentración de OD en función del tiempo se registró cada 30 segundos 
utilizando un sensor de oxígeno óptico (YSI ProODO) y el aireador se apagaba a 
intervalos regulares con un timer analogico. En la Figura 2.5, se muestra una fotografía 
del respirómetro empleando en el presente trabajo de tesis. 
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Figura 2.5. Fotografía del respirómetro utilizado 
La velocidad de respiración total se calcula a partir de la pendiente de la OD con 
respecto al tiempo cuando el aireador está apagado (Figura 2.6).  
Figura 2.6: Velocidad de respiración total de cálculo 
2.3.5. Análisis de comunidades bacterianas 
Para analizar la variación de comunidades bacterianas en sistema de barros 
activados luego del proceso de aclimatación de suero de queso a fenol y a NPEOx, se 
observaron por microscopía de contraste de fases usando un microscopio Leica con 
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cámara fotográfica y se utilizaron técnicas de biología molecular para estudiar cómo se 
modificaban las comunidades microbianas luego del proceso de aclimatación.  
2.3.5.1. Extracción de ADN y reacción de amplificación de la polimerasa 
La extracción de DNA genómico de bacterias se realizó de la siguiente manera. 
1) Un pellet de biomasa se lavó 2 veces con buffer Tris-EDTA TE 
2) Se agregaron perlas de vidrio de distintos tamaños y pasó por vortex 10 min. 
3) Se resuspendió el pellet en 250 µl de solución de sacarosa 20% en buffer TE. 
Se agregó 250 µl de Lisozima 5mg/ml. Se mezcló vigorosamente invirtiendo el tubo. Se 
incubo 30 min a 37°C. 
4) Se agregó 5µl de RNasa 10 mg/ml. Se incubó 30min a 37°C. 
5) Se agregó 62 µl de buffer TE, 3 µl de Proteinasa K (20mg/ml) y 30 µl de SDS 
al 10%. Se mezcló vigorosamente. Se incubó 1h a 37°C (la suspensión se pone clara y 
viscosa) 
6) Se agregó 100 µl de una solución 5M de NaCl y se mezcló vigorosamente. Se 
incubó a 65°C por 2 min. Se agregó 80 µl de solución CTAB/NaCl. Se incubó la 
suspensión 10min a 65°C. 
7) Se realizó extracción con un volumen equivalente de cloroformo/alcohol 
isoamílico (24:1). Se centrifugó a 10 g por 5 min a 4°C. Se transfirió el sobrenadante 
superior (fase acuosa) (Sobrenadante 1) conteniendo los ácidos nucleicos dentro de un 
tubo eppendorf de 2ml. 
8) Se extrajo el Sobrenadante 1 con un volumen equivalente (aproximadamente 
800 µl) de solución de fenol/cloroformo/alcohol isoamílico (25:24:1). Se centrifugó 15 g por 
5 min a 4°C. Se transfirió la parte superior acuosa (Sobrenadante 2) conteniendo los 
ácidos nucleicos a un tubo eppendorf de 2ml. 
9) Se agregó 0.7 volúmenes de isopropanol para precipitar los ácidos nucleicos. 
Se mezcló por inversión del tubo varias veces. El DNA apareció como un precipitado 
blanco y viscoso. Se agregó isopropanol y se dejó de 5 a 60 min a temperatura ambiente.  
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10) Se centrifugó a 12 g por 15-30min a 4°C. El DNA era visible como un pellet 
en la parte inferior del tubo eppendorf y se removió el isopropanol. 
11) Se lavó el pellet con 500 µl de Etanol (70%) por inversión varias veces. Se 
centrifugó 12 – 15 g de 15 a 30min a 4°C. Se removió cuidadosamente el etanol y se secó 
el borde del tubo con toalla de papel para eliminar el exceso de líquido 
12) El sobrenadante se  descartó y el pellet se secó a temperatura ambiente. 
13) Por último se incubó a 65°C por 20 min para inactivar las DNasas. 
Para la amplificación de una región específica del DNA se procedió primero a 
preparar una mezcla inicial de reacción o premix que consta de los reactivos básicos 
necesarios para la amplificación (Tabla 2.2).  
Tabla 2.2. Mezcla inicial de reacción (premix) para una muestra 
Premix: Volumen: 50 µl 
Buffer 10x 5 µl 
MgCl2 5 µl 
dNTP 5 µl 
Primers (Invitrogen, USA) 2,5 µl de c/uno 
Taq polimerasa (Inbio -Highway, Tandil, Argentina) 0,25 µl 
Agua miliq 26,42 µl 
Total 46,7 µl premix 
La reacción se realiza en baño de hielo para conservar la actividad de la enzima 
polimerasa. Seguidamente se procede a tomar una alícuota de la premix en eppendorf de 
200 µl y se le adiciona a cada uno de ellos el DNA molde que se desea amplificar. 
Para este trabajo se amplificó la región V3 del gen que codifica para el rRNA 16S 
(posición 341–534 en el gen de E. coli) utilizando los iniciadores 518R y 338f con cola GC, 
lo cual permite que los amplicones queden retenidos en el gel con gradiente 
desnaturalizante (Cocolin y col, 2001). Estos primers se utilizan para amplificar todas las 
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poblaciones bacterianas (Eubacteria) (Cocolin y col, 2001). La reacción de amplificación 
se realizó en un termociclador (MyCycler Thermal Cycler (Bio-Rad, Hercules, CA, USA) 
que es programado previamente con las temperaturas deseadas para obtener un 
resultado adecuado.  El programa se detalla en la Tabla 2.3 
Tabla 2.3: Condiciones de corrida del termociclador para la amplificación de Eubacteria 
Durante todo el proceso mencionado se utilizaron guantes de latex de manera de 
proteger la muestra de enzimas que degradan el DNA o de contaminación con DNA 
foráneo. Los amplicones obtenidos se almacenaron a 4 °C hasta su utilización. 
2.3.5.2. Electroforesis en gel de agarosa 
Se prepararon geles con un porcentaje de 1.5 % p/v de agarosa en buffer TAE 
(Tabla 2.4). Se utilizó un equipo de electroforesis con un soporte de 20 x 15 cm y peines 
de 20 posiciones de 1.5 mm de ancho cada una.  
Tabla 2.4: Composición Buffer TAE 
 
 
 
 
 
Temperatura (°C) Tiempo N° de ciclos Descripción 
94 5 min 1 Desnaturalización inicial 
94 30 seg  Desnaturalización 
60 60 seg 30 Annealing / Extensión 
72 30 seg   
72 5 min 1 Extensión final 
Reactivos Cantidad Concentración 
Final 
Tris base 242 g 2M 
AcH glacial 57.1 ml 1M 
EDTA 0.5M 100  ml 50 mM 
Agua destilada c.s.p 1000 ml  
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Para la preparación del gel se pesaron 2.25 g de agarosa en frasco de vidrio y se 
le adicionó 150 ml de buffer TAE. La solución resultante se calentó en microondas hasta 
disolución completa. A esta solución se le agregó 1 μg/ml de bromuro de etidio en buffer 
TAE y luego se volcó sobre el soporte de electroforesis. Una vez solidificado, se procedió 
a la siembra de las muestras. 
Para la preparación de las muestras se combinaron 25 μl de cada producto PCR 
con 5 μl de buffer muestra. De cada una de estas soluciones se tomaron 7.2 μl y se 
sembraron en las diferentes posiciones del gel. La electroforesis se desarrolló a 
temperatura ambiente, a un voltaje constante de 55 V durante 30-60 min. Una vez 
finalizada la corrida, los geles se colocaron en un transiluminador y se tomó una imagen 
digital. 
2.3.5.3. Electroforesis en gel de acrilamida con gradiente desnaturalizante 
(Denaturing Gradient Gel Electrophoresis (DGGE)) 
Los productos de la amplificación fueron sembrados en geles con gradiente 
desnaturalizante de urea y formamida 40-60%.  
Los geles se prepararon utilizando dos vidrios perfectamente limpios y secos, uno 
pequeño y uno grande. El vidrio grande se recubre con una goma y se colocan los 
separadores en la parte interior del vidrio tratando de minimizar el espacio que los separa 
(los separadores son previamente embebidos en grasa con el objetivo de disminuir 
efectos provocados por la corriente que deforman el gel. Luego el vidrio pequeño se 
coloca sobre el vidrio grande y se ajustan con seis broches. Se constata que el sistema no 
tenga pérdidas llenándolo con agua, luego se vacía y seca con papel de filtro.  
El gradiente desnaturalizante se forma utilizando un sistema de vasos 
comunicantes y una bomba de vacío. Los vasos comunicantes se colocan sobre un 
agitador magnético y se introduce un buzo pequeño en el vaso más cercano al orificio de 
salida. Éste va a contener la solución de mayor concentración de agente desnaturalizante. 
Se verifica que la comunicación entre los vasos esté cerrada y se introducen ambas 
soluciones. Finalmente se coloca una manguera entre el orificio de salida de los vasos y 
el espacio entre el sistema de vidrios preparado anteriormente. Se prende la bomba de 
vacío, se abre la comunicación entre vasos y comienza a formarse el gel en gradiente. 
Debe tenerse en cuenta que la velocidad de formación del gel debe ser lo más lenta 
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posible y debe ser constante en los distintos geles de modo tal de lograr geles 
reproducibles.  
Una vez completo con gel desnaturalizante el volumen que queda entre los 
vidrios, se colocan los peines y se deja polimerizar sin mover. En caso de que los geles se 
contraigan y queden espacios vacíos se completa el volumen con gel de stacking. Luego 
se retira el peine y se procede a al montaje de los vidrios conteniendo los geles sobre los 
soportes 
El equipo consta de dos soportes con una capacidad de cuatro geles por corrida. 
Cada uno soporta dos geles que se montan con broches plásticos. Una vez armados los 
soportes, se procede a liberar la zona de la base del gel quitando la goma contenedora de 
manera tal que la corriente pueda circular. El sistema se introduce dentro de la cuba 
previamente cargada con buffer TAE y precalentada a 60°C. Gracias al sistema de 
recirculación de líquido del equipo las calles del gel se llenan  de líquido y se procede a la 
siembra de la muestra. 
Previo a la siembra las muestras son mezcladas con un volumen de buffer 
muestra (25 l de muestra + 5 l de buffer muestra). La siembra se realiza con jeringa 
Hamilton.  
El equipo es conectado a una fuente (C.B.S Scientific Company) a 100 V de 
manera tal que la corriente que pase por cada gel sea aproximadamente de 35 mA. Las 
corridas electroforéticas fueron de 16 horas a 60°C. 
Una vez desconectado el equipo se procedió a desmontar los geles de manera 
tal que el gel quede sobre uno de los vidrios. De esta manera se lo lleva a una cuba que 
contiene la solución de teñido con Sybr gold (Invitrogen, Oregon, USA) y se lo dejó en 
oscuridad por 30 minutos. Luego se llevó a un transiluminador (MAESTROGEN, Taiwan) 
para observar a través de luz UV. Se obtuvo  una foto del gel y se analizó. La Figura 2.7 
muestra el equipo de DGGE y el gel donde se lleva a cabo el gradiente.  
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Figura 2.7: Equipo de DGGE 
2.3.6. Producción de polihidroxialcanoatos (PHA) 
Los biopolímeros o polihidroxialcanoatos (PHA) son polímeros de ácidos 
hidroxialcanoicos, sintetizados por más de 300 cepas bacterianas en forma de gránulos 
citoplasmáticos como reserva de carbóno y energía bajo condiciones adversas de 
crecimiento tales como escases de nutrientes como nitrógeno y fósforo (Breuer, 2010). 
La polimerización de los ácidos hidroxialcanoicos, por acción de enzimas 
intracelulares, tiene lugar mediante condensación del grupo carboxilo de un monómero 
(ácido hidroxialcanoico), con el grupo hidroxilo del siguiente, formándose un enlace éster; 
de ahí que se han llamados biopoliésteres (Khanna y Srivastava 2005) (Figura 2.8). 
 
Figura 2.8. Estructura química del PHA (Andler y Díaz, 2013) 
El valor de n dependerá del grupo R y el microorganismo en el cual se produce el 
biopolímero, variando entre 100 y 30000 (Lee, 1996). En la Tabla 2.5 se indican las 
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sustituciones más comunes del grupo radical y el nombre que recibe el polímero (Andler y 
Diaz, 2013). 
Tabla 2.5: Sustituciones del grupo radical y algunos de los PHA más conocidos (Andler y Díaz, 
2013). 
 
 
 
 
Los PHA son considerados fuertes candidatos para el reemplazo de los 
polímeros de origen petroquímico, ya que siendo sintetizados por microorganismos, tienen 
características físicas similares a las de los plásticos derivados del petróleo, como el 
polipropileno y polietileno (González y col, 2008), pero tienen la posibilidad de ser 
degradados a dióxido de carbóno y agua en condiciones aerobias o a metano en 
condiciones anaerobias (Shah y col, 2008), en hábitats tan diversos como suelo, mar, 
aguas estancadas o aguas residuales (Khanna y Srivastava, 2005). Asimismo, la 
producción de PHAs se plantea como una buena alternativa con el fin de otorgar un valor 
agregado a los barros generados en los sistemas de tratamiento secundario de los 
sistemas de tratamiento de elfuente, que  constituyen un elevado costo operativo para la 
industria ya que deben ser tratados y llevados a disposición (Metcalf y Eddy, 1995). 
En este trabajo de tesis, los barros de los reactores aclimatados a fenol y NPEOx 
se sometieron a un estrés producido por escasez de nitrógeno. El medio de cultivo fue 
reemplazado por un medio de cultivo con 10 veces menos de fuente de nitrógeno: 50 
mg/L (NH4)2SO4. Luego de 24 hs los lodos fueron separados para analizar la presencia de 
polihidroxialcanoatos (PHA). Los gránulos intracelulares de PHA de los reactores fueron 
detectados por tinción con Sudan Black y espectroscopía infrarroja con transformada de 
Fourier (FTIR).  
Se determinó la presencia de PHA en los lodos activados mediante el análisis de 
imágenes microscópicas. Se tomaron muestras y se procedió a la tinción de los 
preparados microscópicos con Sudan Black. Los preparados fueron observados por 
Grupo R  Nombre del Polímero Abreviación 
CH3 poli(3-hidroxibutirato) PHB 
CH2CH3 poli(3-hidroxivalerato) PHV 
CH2CH2CH3 poli(3-hidroxihexanoato) PHHx 
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microscopía de contraste de fases (1000X) usando un microscopio Leica con cámara 
fotográfica.  
Los espectros IR del polímero fueron obtenidos utilizando un espectrómetro 
Perkin–Elmer SpectrumOne (Perkin–Elmer Inc., Boston, MA, USA).  
La acumulación de PHA se determinó por medio de la extracción del polímero y 
su respectiva cuantificación.  
La extracción del polímero se llevó a cabo inicialmente secando la biomasa en 
estufa de vació hasta peso constante (gST/L), luego se realizó una disminución de 
tamaño de la biomasa por medio de un mortero. La biomasa triturada se pesó y se llevó a 
un balón donde se realizó la extracción del polímero con cloroformo (60ºC, 3 hs). Una vez 
terminada la etapa de extracción se procedió a la separación de los restos celulares 
mediante filtración. El filtrado obtenido se concentró en placa de calentamiento. La 
solución se dejó enfriar a temperatura ambiente y se procedió a precipitar el polímero con 
etanol al 96% a 4°C, separando la solución por centrifugación. La purificación del polímero 
se realizó mediante varios lavados con solución hidro-alcohólica al 50%. Finalmente, el 
polímero purificado se secó en estufa de vacío hasta peso constante. 
 El rendimiento, pureza y composición monomérica del PHA purificado se llevó a 
cabo en las etapas de selección y producción. El análisis de las muestras de PHA se 
realizó mediante la formación de ácido crotónico a partir de PHA (Mohan et al, 
2010). Para ello, las muestras se pesaron y fueron llevadas a 50 ml con ácido sulfúrico 
concentrado, luego la solución se llevó a ebullición durante 10 min. Finalmente, la pureza 
y composición monomérica del PHA (HB y HV) se determinó por espectrofotometría UV. 
En simultáneo se realizó una curva de calibración utilizando como estándar el copolímero 
comercial P(3HB-3HV) (SIGMA). El contenido de PHA de las muestras se determinó a 
partir de la suma de HB y HV. El rendimiento se determinó a partir de la relación entre la 
cantidad de PHA obtenido y la biomasa seca expresándose en forma porcentual 
(100gPHA/gST). 
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2.4. Tratamiento por adsorción 
2.4.1. Materiales adsorbentes 
Como adsorbentes se utilizaron lignito y carbón activado. El carbón activado fue 
suministrado por Brascarbo Agroindustrial Ltda. (Paraná  Brasil) y se identificó como 061 
CLARIMEX CAE (carbón activado con ácido fosfórico a 400 ºC). El lignito es un tipo de 
carbón que se forma a partir de la turba por compresión a poca profundidad y 
temperaturas inferiores a 100°C. Las muestras ligníticas utilizadas en este estudio se 
obtuvieron de plantas de energía Yatacan en Turquía. Se molió el lignito en 2 
oportunidades para obtener un tamaño de partícula similar al del carbón activado 
comercial (Figura 2.9). 
 
Figura 2.9. Lignito crudo, obtenido de la primera y segunda molienda 
2.4.2. Caracterización de adsorbatos: Mezclas comerciales de NPEOx 
2.4.2.1. Determinación de la Tensión Superficial 
Se denomina tensión superficial de un líquido a la cantidad de energía necesaria 
para aumentar su superficie por unidad de área. Esta definición implica que el líquido 
tiene una resistencia a aumentar su superficie (Streeter y col, 1988). Los tensioactivos, 
también llamados surfactantes o agentes de superficie activa, como los NPEOx, son 
sustancias capaces de modificar el comportamiento de la interfase en un sistema 
determinado. El análisis de este parámetro permite caracterizar a cada mezcla de 
surfactante en solución acuosa, ya que la adsorción de surfactantes en una interfase 
produce en general una reducción de la tensión superficial o interfacial (Salager, 1992). El 
1 molienda 2 molienda
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comportamiento global de cada surfactante depende de la importancia relativa del grupo 
polar y apolar de la molécula (Salager, 2002). 
Se utilizó un tensiómetro Krüss, rango de medida 5 – 90 mN/m, precisión ± 0.1 
mN/m, anillo Pt-Ir de diámetro igual a 20 mm y cubeta de vidrio de 50 mm de diámetro.  
El tensiómetro Krüss funciona según el principio Du Nouy, en el que un anillo de 
platino-iridio es suspendido de una balanza de torsión (Figura 2.10), y se mide la fuerza 
(en mN/m) necesaria para tirar del anillo libre de la película de la superficie. 
 El anillo se sumerge en el líquido y luego se lo hace ascender lentamente. A 
medida que el mismo sube, se forma un menisco de líquido y la fuerza ejercida pasa por 
un máximo y luego disminuye, desprendiéndose el líquido del anillo y volviendo a su 
posición original. 
 
Figura 2.10. Tensiómetro de Du Noüy (Carrera y col, 2013). 
El cálculo de la tensión superficial se basa en medir esa fuerza máxima, en la 
cual el ángulo de contacto es cero. El tensiómetro de Du Noüy consta de un fino alambre 
de torsión de acero asegurado en una grampa fuerte para resistir la tensión del acero en 
un extremo y una cabeza de torsión en el otro, que permite un ajuste fino. La cabeza de 
torsión tiene una escala y un vernier que permite la lectura a 0.1 dina/cm y una estimación 
de 0.05 dinas/cm. La escala está graduada de cero a noventa. La posición cero de la 
balanza se alcanza cuando el brazo que lleva el anillo coincide con la línea horizontal 
grabada sobre un pequeño círculo de fondo blanco. La plataforma que soporta el 
recipiente de líquido se puede elevar o bajar utilizando una grampa sobre un eje vertical. 
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El ajuste fino de la plataforma se logra a través de un tornillo micrométrico. Para 
efectuar la determinación de tensión superficial con el tensiómetro de Du Noüy, el líquido 
a determinar se coloca en un recipiente limpio. El plato que sostiene al recipiente con el 
líquido es elevado hasta que el anillo se sumerja en el líquido y luego se baja para que el 
anillo quede en la superficie y el índice esté en posición cero. Este es el punto de partida 
de la determinación. Los pasos se esquematizan en la Figura 2.11. Se aumenta la torsión 
sobre el alambre rotando la perilla para llevar el vernier a un punto cercano, pero por 
debajo del valor de la tensión superficial del líquido. Mientras se gira lentamente la perilla, 
el plato conteniendo al líquido se baja, manteniendo siempre la posición neutra del brazo 
de la balanza (coincidiendo con la línea del círculo blanco). Este procedimiento de doble 
movimiento es seguido hasta la ruptura de la película (despegue del anillo de la superficie 
del líquido). En la etapa 7 de la Fig. 2.11, la fuerza es máxima y el ángulo de contacto es 
cero. 
 
Figura 2.11: Etapas en la determinación de la tensión superficial y diagrama de Fuerza vs Tiempo 
(adaptado de Carrera y col, 2013). 
La lectura sobre la escala en el momento de la ruptura es el indicativo de la 
tensión superficial aparente del líquido (   ). Para obtener el valor real (   ) debe 
multiplicarse por un factor de corrección ―k‖, que se obtiene a partir de un líquido de 
tensión superficial conocida.           siendo k =      tabulado /      experimental, donde 
―     tabulado‖ se obtiene de tablas  71.97 mN/m) y ―     experimental‖ se determina con 
el tensiómetro. La tensión superficial aparente puede diferir de la real en hasta un 10%. 
Como parámetro importante y debido a que la tensión superficial se ve muy 
afectada por la temperatura, todas las soluciones se equilibraron a 25ºC. El valor de 
tensión superficial fue tomado cuando se obtuvo la lectura estable para una concentración 
de tensioactivo dado, dentro del error experimental.  
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Entre las aplicaciones más importantes del instrumento se destaca la 
determinación de los valores de la concentración micelar crítica (CMC), es decir, la 
mínima concentración de tensioactivo a la que se inicia la formación de agregados 
micelares en un medio determinado (Ribosa y col, 2007). Desde el punto de vista 
termodinámico, la micelación es un proceso de asociación; es el resultado de la unión, a 
través de enlaces físicos de varias moléculas para formar una partícula de mayor peso 
molecular. Esta puede producirse por medio de tensoactivos o co-polímeros. Los 
surfactantes, también conocidos como agentes tensoactivos o detergentes, son moléculas 
que poseen características hidrofóbicas e hidrofílicas dentro de la misma estructura. Estas 
características peculiares hacen posible que al aumentar la concentración, las moléculas 
se agreguen en determinadas formas para obtener un mínimo de energía libre en el 
sistema. Este proceso es espontáneo y los agregados macromoleculares que se forman 
se denominan en general micelas. Existe en algunos casos, una concentración en la cual 
determinadas propiedades físicas del sistema, como la tensión superficial, la intensidad 
de la luz dispersada o la variación de la presión osmótica, sufren un cambio brusco. Es 
posible visualizar este cambio en una gráfica generada mediante el tensiómetro, que 
corresponde a la concentración micelar critica, y es la concentración a partir de la cual las 
micelas pueden formarse espontáneamente en una disolución (Gómez, 2011). 
2.4.2.2. Determinación de la concentración micelar critica (CMC)  
Las sustancias anfifílicas conocidas bajo el nombre de surfactantes pueden 
representarse esquemáticamente por la fórmula L-H. La parte lipofílica de la molécula (L) 
es en general un radical hidrocarbónado. Por otra parte, H representa la parte hidrofílica o 
polar de la molécula, que es en general un grupo oxigenado. A pesar de la gran variedad 
de sustancias que corresponden a la fórmula L-H, estas poseen numerosas propiedades 
en común; el comportamiento global de cada surfactante depende de la importancia 
relativa de estas dos tendencias H y L. En todo caso una solución de anfífilo presentará 
siempre una particularidad, a saber que una de las partes del surfactante tendrá afinidad 
para el solvente mientras que la otra no (Salager y Fernández, 2002). 
Las moléculas anfifílicas presentan a menudo un fenómeno de autoasociación 
por interacción hidrófoba, pueden formarse dímeros o trímeros en los cuales se minimiza 
la superficie de contacto entre las partes hidrófobas (L) y el solvente acuoso polar. Para 
los surfactantes de cadena lipofílica suficientemente larga, puede existir una asociación a 
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mayor escala, llamada micela (Mukerjee y Mysels, 1971). Dicho agregado puede contener 
varias decenas y aún centenas de moléculas. En presencia de tal asociación del soluto, 
es de esperar que las soluciones micelares tengan propiedades particulares, semejantes 
en algún sentido a las soluciones coloidales de tipo macromolecular u otro (Cates y 
Candau, 1990). 
A la superficie agua-aire, o a la interfase aceite-agua, se observa una brusca 
transición de polaridad, lo que es particularmente favorable para la orientación, 
perpendicularmente a la interfase, de las moléculas L-H; en esta situación el grupo 
hidrofílico H se orienta en la fase acuosa, mientras que el grupo lipofílico L, se encuentra 
en un ambiente no polar (Salager y Fernández, 2002). La Figura 2.12 indica la variación 
de la tensión superficial en función de la concentración del surfactante y posee todas las 
características del caso general. A partir del valor que corresponde al agua pura (72 
mN/m ó dina/cm), se observa una disminución de la tensión superficial con el aumento de 
concentración de surfactante; en esta primera zona (I), la gran mayoría de las moléculas 
de surfactante se adsorben en la superficie agua-aire, y la concentración superficial crece 
rápidamente. A partir de un cierto valor, la superficie está ocupada por una capa 
monomolecular de surfactante, y la tensión interfacial decrece linealmente con el 
logaritmo de la concentración; según la isoterma de Gibbs, esto indica que la 
concentración superficial permanece constante (Salager, 1992). En esta segunda zona (II) 
la superficie es por lo tanto saturada y las moléculas de surfactante que se añaden deben 
solubilizarse en la fase acuosa, lo que es poco favorable desde el punto de vista 
energético, por la presencia del grupo no polar L surfactante  
 
Figura 2.12: Variación de la tensión superficial del agua en función de la concentración de 
surfactante (Salager, 1992) 
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A partir de una cierta concentración, la fase acuosa se satura en moléculas 
individuales L-H, y se observa el cambio a la tercera zona (III) de la Figura 2.11, en la cual 
la tensión superficial permanece constante. En esta región, las interacciones hidrófobas 
entre moléculas de surfactantes se tornan suficientemente importantes respecto a las 
interacciones hidrofílicas surfactante/agua para que se forme espontáneamente 
agregados de tipo coloidal llamados micelas. 
Se evaluó la dependencia de la tensión superficial en el rango de concentración 
de 10-7 M a 10-2 M de mezclas comerciales de NPEOav5, NPEOav9 y NPEOav12. 
2.4.3. Caracterización de materiales adsorbentes y sistema adsorbente-adsorbato 
2.4.3.1. Distribución de tamaño de partícula  
Algunas técnicas ópticas, tales como la dispersión de luz dinámica (DLS), puede 
utilizarse para estimar la distribución de tamaño de partícula a partir de la medición de la 
luz dispersada por las partículas en dispersión diluida, cuando son iluminadas con una luz 
monocromática (típicamente, un láser). 
La dispersión dinámica de luz (DDL o DLS, por sus siglas en inglés de "Dynamic 
light Scattering") es una técnica fisicoquímica empleada para la determinación de la 
distribución de tamaños de partículas en suspensión, o macromoléculas en solución tales 
como proteínas o polímeros (Cuadros-Moreno y col, 2014). La luz láser al alcanzar las 
numerosas partículas que hay en una suspensión, se dispersa en todas las direcciones 
posibles. Si se separa una dirección, los haces de luz dispersados por distintas partículas 
interfieren entre sí y se obtiene una intensidad de dispersión determinada. Como 
consecuencia del movimiento browniano las posiciones relativas de las partículas varían 
constantemente entre sí, situación que también provoca cambios en las condiciones de 
interferencia y en la propia intensidad de dispersión. Si las partículas se mueven 
rápidamente (partículas pequeñas), también se acelera la variación de la intensidad de 
dispersión. Por el contrario, las partículas mas grandes llevan a variaciones más lentas. 
Por norma general, en la dispersión de luz dinámica la suspensión de la muestra 
permanece en reposo. El término "dinámica" no se refiere al movimiento de la muestra 
como un conjunto, sino a la "vibración" de las partículas que la componen. 
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La DLS permite determinar el tamaño de moléculas midiendo las fluctuaciones en 
la intensidad de dispersión con el tiempo para determinar el coeficiente de difusión 
translacional (D), y luego el radio  hidrodinámico Fluctuaciones son resultado del 
movimiento browniano y puede correlacionarse con el coeficiente de difusión y el tamaño 
a partir de la ecuación 2.5  
   
     
      
 2 5) 
donde RH es el radio hidrodinámico, T la temperatura, D es el coficiente de difusión, k es 
la constante de Boltzman y ƞ es la viscosidad 
Cuando un medio líquido mueve una partícula dispersa, la mayoría de las veces 
se adhiere una capa eléctrica dipolar a su superficie. Debido a que esta capa influye en el 
movimiento de la partícula, en la dispersión de luz dinámica (DLS) el diámetro medido de 
la partícula, que se conoce como hidrodinámico, la mayoría de las veces es superior al 
diámetro seco que se mide con un microscopio electrónico (SEM) como se esquematiza 
en la Figura 2.13. 
 
 
Figura 2.13: Esquema del radio hidrodinamico (Goldburg, 1999) 
Para comparar los tamaños medios de partícula de los adsorbentes se utilizó un 
equipo Malvern Mastersizer 2000 que funciona con el principio de dispersión de luz 
dinámica (DLS). Se obtuvo por este método el tamaño de partícula frente a los datos 
porcentaje en volumen. Antes del análisis, las partículas se dispersaron en agua durante 5 
minutos con la ayuda de un dispersador ultrasónico (Hielscher UP400S Ultrasonic 
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Technology, 24 kHz, 75 W/cm2) a 90% de la amplitud para mejorar la solubilidad de las 
partículas y evitar la aglomeración que contribuye a un aumento del diámetro 
Hidrodinámico con respecto al diámetro seco Se añadió un dispersante (un polímero 
líquido) a la solución para propiciar la distribución antes de introducir la muestra en el 
dispersador. 
2.4.3.2. Microscopía Electrónica de Barrido (SEM) 
El principio del sistema microscopía electrónica de barrido (SEM) consiste en que 
si se hace incidir sobre la muestra un haz de electrones finamente enfocado, emite una 
señal que pude registrarse en una pantalla mediante un tubo de rayos catódicos. El SEM 
se utiliza frecuentemente como método de referencia para evaluar otras técnicas de 
medición de tamaños de partícula (Remiarz y col, 1983). Permite observar, además, de 
manera directa, la morfología de los materiales. 
En el presente trabajo de Tesis las imágenes de las partículas de adsorbentes 
fueron tomadas por un microscopio electrónico de barrido Philips XL30 Sfeg. 
2.4.2.3. Adsorción-desorción de N2 
La adsorción de gases y vapores es una de las técnicas más usadas para la 
caracterización textural de carbones y entre los gases que más se emplean está el N2.  
Los adsorbentes se analizaron por esta técnica empleando el modelo Brunauer, 
Emmet y Teller (BET) y con un dispositivo de adsorción volumétrica Micromeritics Gemini 
modelo 2380 para determinar el área de superficie de los materiales.  
El principio de funcionamiento de este dispositivo de medición de adsorción 
volumétrica se basa en el seguimiento de la adsorción (o desorción) de gas nitrógeno a la 
superficie sólida a una temperatura constante durante. Cuando un sólido poroso, como 
por ejemplo un carbón es expuesto en un recipiente cerrado a un gas a una dada presión, 
el sólido comienza a adsorber al gas. El proceso es acompañado de un aumento en el 
peso del sólido (el que puede ser medido suspendiendo la muestra en una balanza) y una 
disminución de la presión. Esto continúa hasta que luego de un tiempo la presión se 
estabiliza en un valor p y el peso del sólido alcanza su valor máximo. A partir de la caída 
de presión, conociendo los volúmenes de la muestra y el recipiente y utilizando la ley del 
gas ideal podemos determinar la cantidad de gas adsorbido. En esta clase de 
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experimentos el material realmente adsorbido por el sólido (el adsorbente) es llamado el 
adsorbato, para distinguirlo del adsortivo término que se le da al material en la fase gas 
que es potencialmente capaz de ser adsorbido (Figura 2.14) 
 
Figura 2.14. Esquema que ilustra la diferencia entre el adsorbente, el adsorbato y el 
adsortivo (Martin-Martínez, 1990). 
 
La adsorción se produce por las fuerzas de interacción entre el sólido y las 
moléculas del gas o de un liquido. Básicamente estas fuerzas son de dos clases: físicas y 
químicas, las que dan lugar a la fisiadsorción y a la quimisorción respectivamente. En la 
adsorción física las interacciones predominantes son de tipo van der Waals, mientras que 
en la adsorción química las interacciones semejan enlaces químicos. Esto da lugar a 
entalpías de adsorción muy diferentes: alrededor de -5 kcal/mol para la fisiadsorción y 
cerca de -50 Kcal/mol para la quimiadsorción.  
La cantidad de gas adsorbido por la muestra es proporcional a la masa m de la 
muestra, y depende de la temperatura T, la presión P del vapor y de la naturaleza del 
sólido y del gas.  
Con lo que, si n es la cantidad de gas adsorbido, expresado en moles por gramo 
de sólido tenemos que:  
                    2 6) 
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Para un dado gas adsorbido sobre un determinado sólido mantenido a una 
temperatura constante, la ecuación 2.6 se simplifica a: 
                  2 7) 
Si la temperatura es mantenida por debajo de la temperatura crítica de 
condensación del vapor podemos escribir la ecuación anterior como: 
                     2 8) 
la cual es una forma más usual. Aquí Po es la presión de saturación del vapor del gas. Las 
ecuaciones 2.7 y 2.8 son las expresiones generales que definen la isoterma de adsorción, 
es decir, la relación a temperatura constante entre la cantidad de gas adsorbido y la 
presión (o la presión relativa P/Po) 
La determinación de la isoterma de adsorción se llevó a cabo a 77 K, en un rango 
de presiones relativas de 0.005 a 1. Se midió a cada presión el volumen adsorbido de N2 
(   ) de muestras secas y desgasificadas. 
En la literatura del área podemos encontrar miles de isotermas de adsorción 
medidas sobre una amplia variedad de sólidos porosos. A pesar de tal diversidad la 
mayoría de estas isotermas, las cuales son el resultados de una adsorción física, pueden 
ser agrupadas convenientemente en seis clases según la clasificación de la IUPAC 
(Figura 2.15). Los primeros cinco tipos de la clasificación (I a V) fueron propuesto 
originalmente por Brunauer S., Deming L. S., Deming W. S. y Teller E. y es conocida 
como la clasificación BDDT (Brunauer y col. 1940). La isoterma del Tipo VI es más 
reciente y se la conoce como isoterma escalonada (Martin-Martínez, 1990). 
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Figura 2.15. Los seis tipos de isotermas de adsorción (fisisorción) según la clasificación 
de la IUPAC 
Tipo I: La isoterma es cóncava respecto al eje de la presión relativa (P/Po), 
aumenta rápidamente a baja presión (P/Po) aumenta rápidamente a baja presión y 
posteriormente alcanza un plateau de saturación horizontal. Esta clase de isotermas es 
característica de materiales microporosos. La alta energía de adsorción de los microporos 
produce que el gas se adsorba a bajas presiones. Una vez que se ha completado todo el 
volumen de los microporos la isoterma permanece en un valor casi constante sobre un 
amplio rango de presiones, lo que produce el citado plateau. Tipo II: A bajas presiones es 
cóncava respecto al eje de la presión relativa (P/Po), luego aumenta linealmente y 
finalmente se vuelve convexa. Puede ser interpretada como la formación de una capa 
adsorbida cuyo espesor es incrementado progresivamente a medida que aumenta la 
presión. Si la rodilla de la isoterma es pronunciada, se asume que en el punto B (el punto 
donde comienza la sección cuasilineal de la isoterma) se ha completado la formación de 
la capa monomolecular (monocapa) y empieza la formación de las capas 
multimoleculares (multicapas). La ordenada del punto B nos da una estimación de la 
cantidad de adsorbato requerido para cubrir por unidad de masa, la superficie del sólido 
con una capa monomolecular (capacidad de monocapa). Esta clase de isoterma es 
característica de sólidos no-porosos o de adsorbentes macroporosos. La total 
reversibilidad de la isoterma de adsorción-desorción, es decir, la ausencia del lazo de 
histéresis es una condición que se cumple en este tipo de sistemas. Tipo III: es convexa 
respecto al eje de la presión relativa (P/Po) en todo el rango de presión. Esta característica 
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es indicativa de interacciones débiles entre el adsorbato y el adsorbente. En la práctica no 
es común encontrase con este tipo de isotermas. Tipo IV: a bajas presiones se comporta 
como la del Tipo II, siendo el rasgo distintivo de esta isoterma su lazo de histéresis. Es 
característica de los sólidos mesoporosos. Como veremos más adelante la aparición del 
ciclo de histéresis se debe a que el proceso de llenado de los mesoporos esta gobernado 
por el fenómeno de condensación capilar y por las propiedades percolativas del sólido. 
Tipo V: del mismo modo que las de Tipo III, esta clase de isotermas se obtiene cuando las 
interacciones entre el adsorbato y el adsorbente son débiles. La presencia del lazo de 
histéresis está asociado con el mecanismo de llenado y vaciado de los poros. En la 
práctica es poco usual encontrase con este tipo de isotermas. Tipo VI: o isoterma 
escalonada es la menos común de todas las isoterma. Se la asocia con la adsorción capa 
por capa sobre superficies que son altamente homogéneas respecto del adsorbato. La 
forma del escalón depende de la temperatura y de los detalles del sistema. 
La identificación de un tipo de isoterma permitirá la caracterización de la 
morfología de los carbones y los datos experimentales, partir del modelo BET, permitirán 
determinar el área superficial (SBET) del material (Do, 1998). La ecuación del modelo BET 
es la siguiente: 
 
         
 
 
   
 
      
     
  2 9) 
donde:     Volumen adsorbido de N2,     Volumen de la monocapa,     Presión de 
vapor o de saturación de N2,    Volumen adsorbido de N2 presión de equilibrio de N2 y 
   Constante BET (depende de la temperatura y del sistema sólido-gas) 
Para calcular el área superficial se grafica  
         
    
 
  
  y se obtiene la 
pendiente        
   
 y la ordenada al origen    
   
 
A partir de los valores de la pendiente (a) y la ordenada al origen (b) es posible 
establecer que    
 
   
. Con este dato se puede calcular SBET según la ecuación          
     
  
   
      2 10) 
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donde:     Volumen de la monocapa,      Volumen molar de gas a condiciones 
normales (22.414 L mol-1 g-1),     Número de Avogadro (6.023 x1023 moléculas mol-1) y 
    Área proyectada por una molécula de N2 (16.2 Å2) 
El analizador de superficie también se utilizó para determinar el volumen total de 
poros por adsorción de gas, la distribución de tamaño de poro Barret, Joyner y Halenda 
(BJH) y visualizar las formas de las curvas de adsorción-desorción (Barrett y col., 1951). 
El llenado de poros ocurre mediante un fenómeno bastante estudiado (Gregg and 
Sing, 1982) que es conocido como condensación capilar. Es denominado así por el 
parecido que tiene con el llenado capilar de tubos: formación de capas de líquido en los 
bordes y un menisco al centro. La presencia de mesoporos (esto es, del fenómeno de 
condensación capilar), se presenta como una histéresis en la rama final de la isoterma de 
adsorción-desorción. Este comportamiento es modelado mediante la clásica ecuación de 
Kelvin (Thomson, 1871), la cual relaciona la presión relativa del vapor en equilibrio con el 
radio de curvatura del menisco, la tensión superficial y el volumen molar. De esta 
ecuación, es posible calcular el radio mínimo de los poros en los cuales ocurre la 
condensación capilar. En el método BJH (Barrett, Joyner y col., 1951), llamado así por las 
iniciales de sus creadores, se presenta un modelo geométrico-físico de la desorción 
basado en la ecuación de Kelvin. Este análisis supone que los poros son cilíndricos y que 
la cantidad de adsorbato en equilibrio con la fase vapor se produce mediante adsorción 
física en las paredes y condensación capilar, por lo tanto, es adecuado en el análisis de 
sólidos mesoporosos. 
2.4.3.4. Espectroscopia infrarroja con transformada de Fourier (FTIR) 
La espectroscopia infrarroja es una técnica analítica ampliamente utilizada que 
permite la identificación y semi-cuantificación de los grupos funcionales presentes en un 
material. Con el fin de estudiar la química superficial y realizar la determinación de los 
grupos funcionales en los carbones activados antes y después del proceso de adsorción 
se realizó el análisis por espectroscopia infrarroja con transformada de Fourier (FTIR) 
(Haaland, 1990).  
Esta técnica espectroscópica se fundamenta en la absorción de la radiación IR 
por las moléculas en vibración. Una molécula absorberá la energía de un haz de luz 
infrarroja cuando dicha energía incidente sea igual a la necesaria para que se produzca 
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una transición vibracional de la molécula. Es decir, la molécula comienza a vibrar de una 
determinada manera gracias a la energía que se le suministra mediante radiación 
infrarroja. 
Pueden distinguirse dos categorías básicas de vibraciones: de tensión y de 
flexión. Las vibraciones de tensión son cambios en la distancia interatómica a lo largo del 
eje del enlace entre dos átomos. Las vibraciones de flexión están originadas por cambios 
en el ángulo que forman dos enlaces.  
En principio, cada molécula presenta un espectro IR característico (huella 
dactilar), debido a que todas las moléculas (excepto las especies diatómicas 
homonucleares como O2 y Br2) tienen algunas vibraciones que, al activarse, provocan la 
absorción de una determinada longitud de onda en la zona del espectro electromagnético 
correspondiente al infrarrojo. 
De esta forma, analizando cuáles son las longitudes de onda que absorbe una 
sustancia en la zona del infrarrojo, podemos obtener información acerca de las moléculas 
que componen dicha sustancia. 
La espectroscopia infrarroja tiene su aplicación más inmediata en el análisis 
cualitativo: detección de las moléculas presentes en el material. En la zona del espectro 
electromagnético IR con longitudes de onda del infrarrojo medio (entre 4000 y 1300 cm-1) 
se suelen observar una serie de bandas de absorción provocadas por las vibraciones 
entre únicamente dos átomos de la molécula. Estas vibraciones derivan de grupos que 
contienen hidrógeno o de grupos con dobles o triples enlaces aislados. En la zona del 
espectro electromagnético IR con longitudes de onda comprendidas entre 1300 y 400 cm-
1 (infrarrojo lejano), la asignación de las bandas de absorción a vibraciones moleculares 
es más difícil de realizar, debido a que cada una de ellas está generada por absorciones 
individuales sumadas (multiplicidad de las bandas). Es la denominada zona de la huella 
dactilar (flexión de enlaces CH, CO, CN, CC, etc..). En esta zona de longitudes de onda, 
pequeñas diferencias en la estructura y constitución de las moléculas dan lugar a 
variaciones importantes en los máximos de absorción (Rubinson y col, 2000).En las Tabla 
2.6 se muestran las bandas de absorción correspondientes a las moléculas orgánicas 
más frecuentes.  
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Tabla 2.6. Frecuencias características de grupos orgánicos poliatómicos. f = fuerte,    m = medio, d 
= débil. (Rubinson y col, 2000). 
Tipo de vibración Frecuencia (cm-1) Intensidad 
C-H Alcanos (tensión) 3000-2850 f 
-CH3 (flexión) 1450 y 1375 m 
-CH2- (flexión) 1465 m 
Alquenos (tensión) 3100-3000 m 
Alquenos (fuera del plano de flexión) 1000-650 f 
Aromáticos (tensión) 3150-3050 f 
Aromáticos (fuera del plano de flexión) 900-690 f 
Alquino (tensión) ca. 3300 f 
Aldehídos 2900-2700 d 
C=C Alqueno 1680-1600 m-d 
Aromáticos 1600 y 1475 m-d 
C C Alquino 2250-2100 m-d 
C=C Aldehído 1740-1720 f 
Cetona 1725-1705 f 
Ácidos carboxílicos 1725-1700 f 
Éster 1750-1730 f 
Amida 1670-1640 f 
Anhídridos 1810 y 1760 f 
Cloruro ácido 1800 f 
C-C Alcoholes, éteres, ésteres ácidos carboxílicos, 
anhídridos 
1300-1000 f 
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O-H Alcoholes, fenoles Libre 3650-3600 m 
Alcoholes, enlace H 3500-3200 m 
Ácidos carboxílicos 3400-2400 m 
N-H Aminas y amidas primarias y secundarias 
(tensión) 
3500-3100 m 
Aminas y amidas primarias y secundaria (flexión) 1640-1550 m-f 
C-N Aminas 1350-1000 m-f 
C=C Iminas y oximas 1690-1640 d-f 
C≡N Nitrilos 2260-2240 m 
X=C=Y Alenos, quetanos, isocianatos, isotiocianatos 2270-1950 m-f 
N=O Nitro (R-NO2) 1550 y 1350 f 
S-H Mercaptanos 2550 d 
S=O Sulfóxidos 1050 f 
Sulfones, cloruros de sulfónidos 1375-1300 y f 
Sulfatos, sulfoamidas 1200-1140 f 
C-X Fluoruro 1400-1000 f 
Cloruro 800-600 f 
Bromuro, ioduro <667 f 
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El analizador utilizado constaba de dos partes: una unidad de espectrofotómetro 
y una PC donde se realiza el procesamiento de los datos. La unidad de espectrofotómetro 
mide el espectro de absorción infrarroja de una muestra. Se compone de un 
interferómetro, un detector de infrarrojos, fuente de luz y el compartimento de la muestra. 
Se utilizó un espectrofotómetro marca Perkin Elmer FTIR- 1600, óptico de haz simple y un 
interferómetro Michelson con rango de número de onda de 7800 cm-1 a 350 cm -1 y con 
0.5 cm-1 de resolución. La PC acoplada al FTIR-8601 incorpora el software Hyper-IR. Este 
software incluye funciones de procesamiento de alto nivel, como la corrección ATR, el 
análisis Kramers Kronig, cuantificación mediante regresión multilineal y búsqueda de 
espectro, así como la sustracción del espectro y la selección de pico. 
2.4.3.5. Potencial Zeta 
Las propiedades y el comportamiento de cualquier material pueden verse 
altamente afectados por la carga en su superficie. El potencial zeta (ξ) es un importante 
indicador de la carga superficial y su medición proporciona una información para el 
entendimiento y control de los fenómenos relacionados con dicha carga (Hunter, 1993). 
Debido a que la adsorción de cualquier compuesto depende de su estructura química, de 
su concentración en disolución, así como de la estructura superficial del sólido, las 
medidas de potencial ξ pueden aplicarse con el fin de calcular del punto isoeléctrico 
 ―isoelectric point‖,  i e p), pH para el cual ξ = 0) de diferentes sólidos y caracterizar de la 
estructura química superficial de los sólidos. Cuando dos fases se hallan en contacto, 
generalmente se desarrolla una diferencia de potencial entre ellas (Atkins y Jones, 2006). 
La región que se encuentra entre las dos fases está marcada fuertemente por una 
separación de cargas eléctricas. Por lo tanto, sobre la superficie del sólido, existe un 
exceso de carga de un determinado signo, que es neutralizado por la carga de signo 
contrario que se encuentra distribuida de alguna manera a lo largo de la disolución. 
Si por ejemplo, la superficie de la fase sólida en agua se encuentra positivamente 
cargada, su potencial electrostático será positivo respecto a la disolución; y si ésta 
contiene iones disueltos, cuanto más nos alejamos de la superficie sólida y más nos 
adentremos en la disolución, el potencial decrecerá, más o menos regularmente hasta un 
valor igual a cero infinitamente lejos de la superficie. La región donde el líquido tiene un 
potencial electrostático positivo, acumulará un exceso de cargas negativas y repelerá los 
iones positivos del electrolito. La disposición de las cargas positivas en la superficie del 
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sólido y en la disolución, se conoce comúnmente como la doble capa eléctrica en la 
interfase. De acuerdo con el modelo de Gouy-Chapman-Stern-Graham o GCSG (Shaw, 
1970), la doble capa eléctrica está dividida en, por un lado la capa interior (IHP) y exterior 
(OHP) de Helmholtz y por otro lado la capa difusa. En la Figura 2.16 se muestra una 
representación esquemática de una doble capa  donde las moléculas del disolvente 
adheridas, como el agua, tendrían una alineación fija con la superficie del electrodo. Esta 
primera capa de moléculas de solvente muestra una fuerte orientación al campo eléctrico 
dependiendo de la carga. Esta orientación tiene una gran influencia en la permitividad 
(llamada también constante dieléctrica) del solvente que varía con la intensidad del 
campo. El IHP pasa a través de los centros de estas moléculas. Los iones 
específicamente adsorbidos y parcialmente solvatados aparecen en esta capa. Los iones 
solvatados del electrolito están fuera del IHP. A través de los centros de estos iones 
pasan el OHP. La capa difusa es la región más allá del OHP. 
 
Figura 2.16: Representación esquemática de una doble capa según el modelo GCSG 
(adaptado de Klösgen y col, 2011) 
En los experimentos electrocinéticos, se aplica una fuerza exterior al sistema 
sólido/líquido y se genera un movimiento relativo del líquido respecto al sólido. Este hecho 
genera una separación de carga en la doble capa eléctrica. Los iones que se encuentran 
unidos fuertemente a la superficie sólida, permanecerán igual, mientras que los iones 
unidos más débilmente, se moverán conjuntamente con la fase líquida. Uno de los 
conceptos más importantes a introducir es el plano o superficie de cizalla. Este es un 
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plano imaginario que se considera muy cercano a la superficie del sólido y dentro del cual 
el líquido es estacionario.  El potencial ξ es el potencial en el plano de cizalla, que se 
encuentra entre la superficie cargada palabras, si la fuerza externa aplicada es conocida, 
el potencial ξ permite caracterizar el equilibrio entre los iones que se encuentran en la 
disolución electrolítica y los adsorbidos en la superficie sólida. En disoluciones 
electrolíticas débiles por lo tanto, el potencial llega a una distancia relativamente larga en 
el medio que lo rodea, mientras que en una disolución altamente electrolítica, el potencial 
sólo se observa cerca de la interfase. La naturaleza de las superficies de los sólidos juega 
un papel crucial en la adsorción de las especies iónicas en la interfase sólido/líquido. En 
general, los adsorbentes pueden dividirse en dos grupos, hidrófilos e hidrófobos. Los 
primeros, tienen superficies con gran afinidad hacia el agua debido a la presencia de 
grupos polares Y los segundos apolares.  La acidez o basicidad de las superficies sólidas 
pueden determinarse cualitativamente midiendo el potencial ξ de la superficie en función 
del pH. Analizando la forma de la curva ξ en función del pH (Figura 2.17) se puede 
deducir si los procesos de adsorción y/o disociación han sido los predominantes. 
Asumiendo que la formación de la doble capa eléctrica es debida a la disociación de los 
grupos funcionales que se encuentran en la superficie del sólido, un valor constante del 
potencial ξ en la región alcalina significa la disociación de tales grupos y por lo tanto la 
superficie mostrará carácter ácido. En cambio, si los grupos disociados son ácidos, la 
superficie mostrará carácter básico, y por lo tanto un valor de ξ constante a valores bajos 
de pH. En cada curva, la posición del punto isoeléctrico es una medida cuantitativa de la 
acidez o basicidad de la superficie del sólido. Grupos funcionales superficiales ácidos 
muestran un i.e.p bajo, mientras que para los grupos superficiales básicos se observan  
i.e.p. altos. 
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Figura 2.17: Esquema general de distintas curvas de ξ = f (pH) (Hunter, 2013) 
El estudio de la variación del potencial ξ con el pH se realizó con un titulador 
potenciométrico automático KEM AT-510. Soluciones de NPEOx en agua desionizada se 
titularon con HCl 0.1 M y 0.1 M de KOH para obtener diferentes pH. 
 
 
 
  
CAPITULO 3 
Desarrollo de un método para la cuantificación 
de los oligómeros individuales de Nonilfenol 
Polietoxilado 
Para predecir la cinética de eliminación de NPEOx con el fin de controlar de manera 
efectiva y mejorar el rendimiento de las instalaciones de tratamiento se desarrolló un 
método HPLC - UV para una determinación cuantitativa de los oligómeros individuales de 
NPEOx en aguas. 
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Objetivo  
 Desarrollar un metodo HPLC - UV para la determinación cuantitativa de los 
oligómeros individuales de NPEOx en muestras acuosas 
3.1. Elección y optimización de variables que intervienen en el proceso 
cromatográfico 
3.1.1. Selección de la fase estacionaria  
La cromatografía de fase normal fue el primer tipo de sistema HPLC y se 
caracteriza por separar los compuestos sobre la base de su polaridad. Esta técnica utiliza 
una fase estacionaria polar y una fase móvil apolar, y se utiliza cuando el compuesto de 
interés es polar. El compuesto polar se asocia y es retenido por la fase estacionaria. La 
fuerza de adsorción aumenta a medida que aumenta la polaridad del compuesto y la 
interacción entre el compuesto polar y la fase estacionaria polar (en comparación a la fase 
móvil) aumenta el tiempo de retención. La fase estacionaria puede ser de un sólido 
adsorbente (Sílice o Alúmina), o bien, un soporte al que se le unen químicamente 
moléculas orgánicas que presentan grupos funcionales de alta polaridad (Ciano, Amino, 
etc.) 
La HPLC de fase inversa consiste en una fase estacionaria apolar y una fase 
móvil de polaridad moderada. Una de las fases estacionarias más comunes de este tipo 
de cromatografía es la silica tratada con RMe2SiCl, donde la R es una cadena alquil tal 
como C18H37O C8H17, comúnmente denominada C18 y C8. El tiempo de retención es mayor 
para las moléculas de naturaleza apolar, mientras que las moléculas de carácter polar 
eluyen más rápidamente. 
La fase estacionaria C18 es útil para la separación de cadena corta NPEOx, pero 
la larga cadena NPEOx generalmente eluye en un solo pico, no siendo posible identificar 
individualmente los oligómeros (Valsecchiy col., 2001). Esto se debe a que al aumentar el 
número de grupos etoxi la polaridad es superior y resulta imposible la separación de los 
derivados de cadena larga utilizando la columna C18. 
Aunque la fase estacionaria C8 se considera una fase inversa como la C18, 
introduce una polaridad intermedia entre la sílice y C18 y es posible utilizar para la 
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separación de los derivados de NP y etoxilados con buenos resultados. En base a estas 
consideraciones se decidió emplear una columna Symmestry ® C8 (4,6 mm x 150 mm). 
3.1.2. Composición de la fase móvil 
Se ensayaron las separaciones de una disolución de 250 ppm de NPEOav9 
variando la composición de la fase móvil de 60 a 80% de Acetonitrilo (AcN) en agua. 
Empleando una proporción AcN/H20 (60:40, v/v) se obtuvo una adecuada resolución de 
los picos correspondientes a los oligómeros hidrófobos, como se observa en la Figura 3.1, 
mientras que los correspondientes a los oligómeros de gran número de unidades 
etoxiladas están solapados. Con el objeto de mejorar la resolución de los picos obtenidos 
se ensayó la separación aumentando la proporción de AcN/H20. Con una proporción 
AcN/H20 (70:30, v/v) se observan picos con una mejor morfología, mientras que con una 
proporción AcN/H20 (80:20, v/v) se obtienen picos muy solapados, que eluyen a los 11 
minutos, lo cual indica que no hay una retención adecuada o suficiente de los analitos en 
la columna. La proporción elegida como óptima fue AcN/H20 (70:30, v/v), ya que se 
obtuvieron los mejores resultados trabajando en modo isocrático con esta mezcla 
 
Figura 3.1. Efecto de la composición de la fase móvil en los cromatogramas correspondientes a 
NPEOav9. 
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3.1.3. Temperatura de la columna  
La retención y la selectividad disminuyen al aumentar la temperatura, y por lo tanto 
la separación de oligómeros individuales disminuye. Este efecto se relaciona con que el 
surfactante aumenta su carácter lipofílico, a raíz de que su interacción con la fase 
estacionaria polar disminuye (Bravo y col., 2006). Por lo tanto, la resolución y el tiempo de 
elución de los oligómeros de los tensioactivos pueden ajustarse simplemente cambiando 
la temperatura de la columna. 
Se estudió el efecto temperatura en la separación de solución que contenía 250 
ppm de NPEOav9 variando la temperatura de la columna en el intervalo entre 30 a 55 °C. 
En la Figura 3.2 se muestran los cromatogramas obtenidos a cada una de las 
temperaturas ensayadas. La influencia de la temperatura sobre la separación se muestra 
utilizando una columna C8 y una fase móvil de con una composición de AcN/H20 (70:30, 
v/v) y se ve que la mejor separación se alcanza a los 30 °C. El aumento de temperatura 
hasta 40 °C, redujo la separación de los oligómeros y a temperatura superiores, la 
separación ya no es satisfactoria. 
 
Figura 3.2. Efecto de la temperatura en los cromatogramas correspondientes a NPEOav9. 
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3.1.4. Volumen de inyección 
Cabría esperar que la anchura de banda se incrementara a medida que se 
aumenta el volumen de inyección; sin embargo, los resultados obtenidos, mostrados en la 
Figura 3.3, ponen de evidencia que este parámetro prácticamente no afecta la separación 
de los oligómeros del producto utilizado como referencia. Sí se observa, sin embargo, un 
notable incremento en el área total de los picos. De hecho, el aumento experimentado al 
pasar de 20 µL a 50 µL es de prácticamente 2,5 veces lo cual implica un aumento 
sustancial en la sensibilidad del método ya que disminuirá el límite de detección usando el 
volumen más pequeño. Por lo tanto, se seleccionó como volumen de inyección un 
volumen de 50 µL. 
 
Figura 3.3. Efecto del volumen de inyección en los cromatogramas correspondientes a NPEOav9. 
3.1.5. Selección de la longitud de onda 
Un espectrofotómetro con arreglo de diodos permitió escanear longitudes de 
onda de 210 nm a 330 nm. Esto permitió comparar la absorción del analito a diferentes 
longitudes de onda. La máxima absorción de una disolución que contenía 500 ppm de 
NPEOav9 a los 13.1 min de una corrida utilizando una columna C8 y una fase móvil de con 
una composición de AcN/H20 (70:30, v/v) se produce a 225 nm.  
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En la Tabla 3.1 se recopilan los valores óptimos seleccionados para cada uno de 
los parámetros requeridos una la separación adecuada 
Tabla 3.1: Resumen de los parámetros cromatográficos utilizados para la determinación de 
NPEOx 
Parámetros cromatográficos 
Columna C8 
Composición de la fase móvil AcN/H20 (70:30, v/v) 
Temperatura de la columna 30ºC 
Volumen de Inyección 50 µl 
Flujo 0.5 mL/min 
Λ 225 nm 
En la Figura 3.4 se muestra el cromatograma correspondiente a la determinación 
de NPEOx empleando las condiciones cromatográficas optimizadas 
 
Figure 3.4: Cromatograma obtenido utilizando las condiciones cromatográficas 
optimizados para una solución que contiene 500 ppm de NPEOav9 
La separación por HPLC arrojó una serie de picos solapados correspondiente a 
distintas cantidades de grupos de óxido de etileno en la molécula. A medida que aumenta 
las unidades etoxiladadas en la molecula, disminuye el tiempo de retención. Se numeran 
los picos arbitrariamente del 3 a 15, considerando que el NPEOav9 posee un promedio del 
oligómero NPEO9, a continuación se demostrará que la numeración corresponde al 
numero de etoxilos. 
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3.2. Análisis de los cromatogramas obtenidos  
Los cromatogramas fueron analizados utilizando el software PeakFit (v.4.12). 
Este software supone que el cromatograma correspondiente a una mezcla de NPEOx es 
generado por la superposición de un cierto número de picos. Estos picos son generados 
por los compuestos (por ejemplo, cada oligómero que componen la mezcla) que están 
presentes en la mezcla analizada. Se empleó una función gaussiana para representar la 
absorbancia correspondiente a cada pico (absi) como una función del tiempo de retención 
(t)  
        
 
 
 (
    
  
)
 
 3 1) 
donde a0, a1 y a2 son coeficientes que determinan la amplitud, centro, y el ancho del pico, 
respectivamente. El software asume que el cromatograma puede ser representado por la 
suma de las absorbancias de cada pico (absi). Entonces, el software propone número 
dado de picos y calcula los parámetros a0, a1 y a2 correspondiente a cada pico.  
Basándose en estos datos, fueron obtenidos el área individual (Ai) y el tiempo de 
retención (a1) correspondientes a cada pico. En el presente trabajo, se utilizó el parámetro 
a1 para definir el tiempo de retención de cada pico detectado. Además, el área total (AT) 
se obtuvo mediante la integración sobre de todos los picos correspondiente a la mezcla 
de NPEOx. En todos los casos, la diferencia máxima entre AT de las muestras y del 
duplicado fue de menos de 0.02 ua min. 
3.3. Aspectos teóricos de la distribución del tamaño molecular de oligómeros en 
mezclas comerciales de NPEOx  
Las mezclas comerciales de NPEOx son el resultado de la reacción de Nonilfenol  
(NP) con óxido de etileno (EO). El producto de esta reaccion es una mezcla de NP que no 
ha reaccionado y NPEOi con diferente número de grupos EO añadidos. La distribución del 
tamaño molecular de los oligómeros (NPEOi) en la mezcla puede ser representada por la 
distribución de Poisson (Flory, 1940): 
  
  
 
       
  
 3 2) 
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Donde Ni es el número de NPEOi con i moléculas de EO añadidas (grado de 
polimerización), NT es el número total de moléculas de NPEOx  y x es grado promedio de 
polimerización. 
3.4. Cuantificación de Nonilfenol Polietoxilado total (NT) y las concentraciones 
individuales de oligómeros (Ni) en muestras de agua. 
La Figura 3.4 muestra que bajo las condiciones de operación seleccionadas en la 
sección anterior, los cromatogramas correspondientes a la mezcla comerciales NPEOav9 
estaba compuesto por varios picos que se superponen parcialmente. Aunque la 
contribución de un NPEOi dado a la absorbancia total depende de su concentración (Ni), 
la Figura 3.5 demuestra que los espectros de absorción normalizado correspondiente a 
cada pico fueron prácticamente similares. 
 
Figura 3.5. Espectros de absorción normalizado correspondiente a los picos observados. Los 
números indican el oligómero NPEOi que fue responsable de un solo pico. 
 Este resultado sugiere que los compuestos presentes en cada pico están 
estrechamente relacionadas.  
Por otra parte, la Figura 3.6 muestra que el tiempo de retención de un pico 
obtenido fue constante para todas las muestras ensayadas de NPEOx. Suponiendo que el 
máximo del pico fue obtenido para NPEOav9 en el tiempo = 13.1 min corresponde a la 
oligómero de NPEOi con i igual al grado promedio de polimerización (x = 9, proporcionado 
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por el fabricante), los otros picos se puede relacionar fácilmente con el NPEOi con 
diferentes valores de i. Teniendo en cuenta que se utilizo una columna C8, los NPEOi con 
mayores valores de i (mayor polaridad) tienen un menor tiempo de retención. Entonces, el 
tercer pico (en t = 11.8 min) antes del pico en t = 13.1 min (NPEO9) debe corresponde a 
NPEO12. La Figura 3.6 muestra que el cromatograma de NPEOav12 exhibió uno de los 
picos más altos en t = 11.8 min. Teniendo en cuenta que el grado promedio de 
polimerización correspondiente a NPEOav12 es x = 12 (Tabla 3.2), y que según la ecuación 
3.2, NPEO12 es uno de los más abundantes oligómeros en muestras de NPEOav12, se 
puede concluir que uno de los picos más altos deben corresponde a NPEO12. Esta 
conclusión está concuerda con la suposición anteriormente mencionada de que el tercer 
pico (en t = 11.8 min) antes del pico en t = 13.1 min (NPEO9) debe corresponde a 
NPEO12. Usando un procedimiento similar, se puede concluir que el cuarto pico (a t = 15.1 
min) después del pico en t = 13.1 min (NPEO9) debe corresponder a NPEO5, que es el 
más abundante oligómero en las muestras de NPEOav5. Una vez más, el cromatograma 
correspondiente a NPEOav5 exhibió uno de los picos más altos en t = 15.1 min (Figura 
3.6). 
Con el fin de cuantificar la concentración Nonilfenol Polietoxilado total (NT), se 
realizaron curvas de calibración con soluciones estándar de mezclas comerciales de 
NPEOx con diferentes concentraciones usando las condiciones seleccionadas en la 
sección anterior. Teniendo en cuenta el grado de polimerización promedio 
correspondiente a cada mezcla comercial proporcionado por el fabricante, de acuerdo con 
la ecuacion 3.2 la distribución molecular de NPEOx en cada muestra era bastante 
diferente. Sin embargo, todas las pendientes de las curvas de calibración 
correspondientes a las mezclas comerciales NPEOav5, NPEOav9 y NPEOav12 fueron 
similares (Figura 3.7), lo que indica que la capacidad de absorción molar de cada NPEOx 
no dependía de la longitud de la cadena etoxilada.Santacesaria y col. (1990) reportaron 
que la absortividad molar de NPEOx no dependía del numero de unidades etoxiladas,ya 
que solo el anillo aromático fue el responsable de la absorción. 
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Figure 3.6. Cromatogramas normalizados correspondientes a las mezclas comerciales NPEOav5, 
NPEOav9 y NPEOav12. Las líneas de puntos indican el tiempo de retención correspondiente a la 
absorbancia máxima, números indican el valor medio reportado por el fabricante correspondiente a 
cada tipo de NPEOx ensayado. 
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Figure 3.7. Area total en función de la concentración correspondiente a NPEOav5, NPEOav9 y 
NPEOav12. En este caso, la longitud de onda de detección fue de 225 nm. 
La regresión lineal global correspondiente a la superficie total (AT) como una 
función de la concentración (NT) para los tensioactivos ensayados produjo una pendiente 
s = 1.29 ± 0.01 mM aumin-1 y intersección y0 = 2.3 x 10-3 ± 6.6 x 10-3 aumin, y un 
coeficiente de correlación r2 = 0,9979 (n = 23 datos).  
El método de propagación de error (Pasternack y col, 2006) se utilizó para 
calcular el error asociado con la cuantificación de NT por la técnica propuesta. Utilizando 
los resultados obtenidos de la regresión lineal NT, y aplicando el método de propagación 
de error, se obtiene la siguiente expresión 
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 (
   
 
)
 
 [
         
  
]
 
 3 3) 
donde A = 0,01 aumin, yo = 6 x 10-3 aumin y s = 0,01 aumin mM-1 son los errores 
asociados con la cuantificación de la superficie total, intercepción y pendiente, 
respectivamente. Teniendo en cuenta que la mayor concentración ensayada en el 
presente trabajo fue de 1.1 mM, esta concentración corresponde a una area total de 1.42 
uamin. Así, según ecuacion 3.3, dentro de los errores de concentraciones de NPEOx 
mínimo y máximo ensayados asociados con NT fueron Nmin = 0.009, y Nmax = 0.012 mM. 
Sobre la base de estos valores, se estimó el limite de cuantificación igual a 0.02 mM como 
la concentración correspondiente a dos veces Nmin. 
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Las Figuras 3.6 a 3.7 demuestran que cada pico corresponde a un único NPEOi, y 
que la absortividad molar de cada NPEOi no depende del número de grupos EO (i) unido 
al resto de Nonilfenol. Basándose en estas consideraciones, se puede obtener la 
ecuacion 3.4. 
  
  
 
  
  
 3 4) 
donde Ni es la concentración de un NPEOi dado en la mezcla comercial, NT es la 
sumatoria de NPEOi desde i = 0 a , Ai es el área del cromatograma correspondiente a 
NPEOi, y AT es el área total. Combinando las ecuaciones 3.2 y 3.4. 
  
  
 
       
  
 3 5) 
La ecuación 3.5 muestra que si la absortividad molar de cada NPEOi no depende 
de i, la relación Ai/AT debe seguir la distribución de Poisson. El software PeakFit (v.4.12) 
se utilizó para evaluar el área de cada NPEOi (Ai) y el área total (AT). La figura 5a muestra 
que el procedimiento de ajuste seleccionado pudo identificar adecuadamente los picos 
individuales correspondientes a cada NPEOx en las muestras analizadas de NPEOx. 
Teniendo en cuenta las posiciones de tiempo relativas de los picos individuales 
correspondientes a NPEOav5, NPEOav9 y NPEOav12 (Figura 3.6), se obtuvo el tiempo de 
retención de cada NPEOi individual. La Figura 3.8 muestra que el tiempo de retención de 
un oligómero dado de NPEOi es constante y no depende de la muestra de tensioactivo 
comercial (a1, ecuación 3.1). Por otra parte, el parámetro de anchura correspondiente a 
cada pico detectado (a2, ecuación3.1) también fue constante (a2 = 0.14 ± 0.01 min). Estos 
resultados confirman que cada pico corresponde a un solo NPEOi con un valor de i 
definida. 
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Figure 3.8. El tiempo de retención de cada pico individual (a1, ecuacion 3.1) en función del grado 
polimerización de muestras NPEOav5, NPEOav9 y NPEOav12. 
Las distribuciones de peso molecular correspondiente a NPEOav5, NPEOav9 y 
NPEOav12 se obtuvieron de la siguiente manera. Para cada muestra, el tiempo de 
retención (a1), el área (Ai) correspondiente a cada pico individual que comprendían todo el 
cromatograma y el área total (AT) se obtuvieron usando el PeakFit software. Debido a que 
el tiempo de retención correspondiente a cada NPEOi era conocido (Figura 3.8), la 
fracción de cada NPEOi se calculó como la relación Ai/AT (ecuación 3.4). 
La Figura 3.9 muestra que las distribuciones de tamaño molecular obtenidos 
correspondientes a las muestras de NPEOx ensayadas fueron curvas en forma de 
campanas asimétricas, de acuerdo con la distribución de Poisson. La ecuación 3.5 se 
ajustó a la distribución molecular experimental de cada muestra de NPEOx  para obtener 
el grado promedio de polimerización (x) y partir de la formula molecular de NPEOx 
((C2H4O)x·C15H24O) se obtuvo peso molecular promedio (MW) según la ecuacion 3.6. 
                                              3 6) 
La Tabla 3.1 muestra que tanto x y como MW que corresponde a todas las 
muestras ensayadas de NPEOx obtenidos en el presente trabajo fueron similares a los 
reportados por el fabricante, proporcionando una fuerte validación de la técnica propuesta 
para evaluar la distribución molecular de NPEOi en muestras de tensioactivo comercial. 
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Figure 3.9. Distribución de tamaño molecular experimental de las muestras ensayadas NPEOx 
comerciales. Las líneas indican los resultados obtenidos por ajuste de la ec 3.5 a los datos 
experimentales. 
Tabla 3.2. Comparación entre el grado medio de polimerización (x) de las muestras ensayadas 
mezclas comerciales de NPEOx reportados por el fabricante y los valores obtenidos en el presente 
trabajo 
 Formula NPEOx: (C2H4O)x·C15H24O Fabricante Valores obtenidos 
Muestra NPEOx Nombre comercial X MW(g/mol) X MW(g/mol) 
A NPEOav5 CO-520 5 441 5.35 ± 0.09 455 ± 4 
B NPEOav9 CO-630 9 617 9.17 ± 0.11 623 ± 5 
C NPEOav12 CO-720 12 749 11.67 ± 0.11 733 ± 5 
3.5. Aplicación de la técnica de HPLC desarrollado para analizar mezclas del 
tensioactivo comercial de distribuciones de tamaño molecular desconocidos 
La técnica de HPLC descrita anteriormente se utilizó para analizar mezclas 
comerciales de NPEOx con otras distribuciones de tamaño molecular en lugar de la 
distribución de Poisson. Las soluciones patrones con 500 mg/L de NPEOav5, NPEOav9 y 
NPEOav12 se prepararon en AcN/H2O 1:1 (v/v). Estas soluciones se mezclaron en 
diferentes proporciones conocidas para obtener una distribución de tamaño molecular de 
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NPEOx que era una combinación de dos distribuciones de Poisson. Entonces, las 
soluciones madre o patron y mezclas preparadas se analizaron por HPLC para obtener la 
concentración total de NPEOx (NT), y la función de distribución de NPEOx como se 
describió en la sección anterior. 
La Figura 3.10 (cuadro izquierdo) muestra varios ejemplos de cromatogramas 
correspondientes a las mezclas preparados de NPEOx . Como se ha obtenido 
anteriormente para las muestras originales de NPEOx (Figura 3.6), sus mezclas también 
producieron cromatogramas compuestos por picos solapados. La Tabla 3.2 muestra que 
el método HPLC propuesto podría adecuadamente para cuantificar el total de NPEOx 
tanto en las muestras comerciales de tensioactivos originales (Tabla 3.2, las muestras A, 
B, C), y en mezclas comerciales preparadas (Tabla 3.3, las muestras D a H); en todos los 
casos, el error fue de menos de 5% de la concentración real NT. 
La Figura 3.10 (cuadro de la derecha) muestra la distribución del tamaño 
molecular experimental en las mezclas llamadas D, F y H (Tabla 3.3) determinado por el 
método HPLC propuesto. Aunque la forma de la distribución del tamaño molecular en 
mezclas D, y F fueron similares a una distribución de Poisson, la distribución experimental 
correspondiente a la mezcla de H mostró claramente una cresta. Con el fin de verificar si 
este cresta correspondió a la distribución real o si era un artefacto experimental, la 
distribución del tamaño molecular de NPEOx en estas mezclas se calculó como sigue. En 
primer lugar, se supuso que la distribución del tamaño molecular de NPEOx en las 
soluciones originales corresponde a la distribución de Poisson. Entonces, si el grado de 
polimerización promedio (x) y la concentración NPEOx total (NT) correspondiente a cada 
solución patron (A, B, C, en la Tabla 3.2) son conocidos, se calculó la distribución 
molecular de NPEOi en una mezcla dada usando el siguiente expresión 
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  )       (
        
 
  )      
                 
 3 7) 
donde fA, FB y FC son las fracciones de volumen de las soluciones madre A, B y C en la 
mezcla. La ecuación 3.7 se utilizó para calcular la distribución del tamaño molecular de 
NPEOx correspondiente a las mezclas D, F y H (Tabla 2) utilizando los x valores 
experimentales representados en la Tabla 3.1 que corresponden a las muestras 
comerciales originales (A, B, C). La Figura 3.10 (cuadro derecho) muestra que las 
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distribuciones de tamaño moleculares obtenidos por el método de HPLC-UV propuesto 
concuerdan con los calculados usando la ecuacion 3.7. Este resultado demuestra que el 
método de HPLC-UV desarrollado en el presente trabajo puede ser útil para analizar 
muestras comerciales con distribuciones desconocidas de NPEOi. Este método podría ser 
particularmente útil en el estudio del tratamiento de aguas que contienen NPEOx, 
analizando la efectiva remoción de los oligómeros toxicos. 
 
Figura 3.10. Cromatogramas (cuadro izquierdo) y distribuciones de tamaño molecular (cuadro 
derecho) correspondientes a las Mezclas de D, F, y H (Véase la Tabla 3.3). Las líneas Indican la 
distribución molecular calculada usando la ecuación 3.7 teniendo en cuenta el grado promedio de 
polimerización (x) de las muestras originales de NPEOx comercial (A, B, C) obtenidos en el 
presente estudio (Véase la Tabla 3.2) 
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Table 3.3. Los resultados del análisis HPLC de las muestras originales de NPEOx comercial (A, B, 
C) , y de las mezclas de con otra distribución de tamaño molecular en lugar de la distribución de 
Poisson (muestras D a H) 
Muestra Fracción Volumétrica NT(mM) NT(mM) 
(por HPLC) 
Error (%) 
NPEOav5 NPEOav9 NPEOav12 
A 1 0 0 1.10 1.09 -1.3 
B 0 1 0 0.80 0.81 0.8 
C 0 0 1 0.68 0.71 4.6 
D 0.25 0.75 0 0.88 0.88 0.0 
E 0.50 0.50 0 0.95 0.97 2.0 
F 0.75 0.25 0 1.03 1.02 -0.2 
G 0 0.50 0.50 0.74 0.77 3.7 
H 0.50 0 0.50 0.89 0.89 0.0 
3.6. Conclusiones del capitulo  
En este capitulo, se desarrollo un método de HPLC-UV para la determinación 
cuantitativa de los oligómeros presentes en las muestras de agua de NPEOx. El método 
comprende una separación parcial de los oligómeros usando una columna C8 de fase 
inversa, fase móvil AcN/H20 70:30 (v / v) en el modo isocrático operado a 30 ºC. Aunque 
los cromatogramas obtenidos consistían en varios picos solapados, el software PeakFit 
permitió obtener la contribución de cada pico a la absorbancia total. Los resultados 
obtenidos demuestran que:  
 Cada pico representa un NPEOi con un determinado grado de condensación (i) 
 La absorción molar de cada NPEOi no depende de i. 
 Las distribuciones de tamaño molecular obtenidos correspondientes a las 
muestras de mezclas comerciales ensayados estaban concuerdan con la 
distribución de Poisson 
 Tanto el grado promedio de polimerización (x) como el peso molecular promedio 
(MW) de todas las muestras estudiadas NPEOx en el presente trabajo fueron 
similares a los reportados por el fabricante. 
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 Usando el método de HPLC-UV propuesto, el error correspondiente a la 
concentración total NPEOx (NT) en muestras originales NPEOx comercial, y en 
mezclas preparadas era menos del 5% de la concentración real NT. 

 El método de HPLC-UV desarrollado en el presente trabajo podría ser útil para 
analizar muestras comerciales con distribuciones desconocidas de NPEOi 
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CAPITULO 4 
Remoción de Nonilfenol Polietoxilado de aguas 
residuales empleando tratamiento biológico  
Los tratamientos biológicos se utilizan en la actualidad para lograr detoxificar 
aguas contaminadas con compuestos tóxicos. En este capítulo se analiza la posibilidad de 
utilizar reactores biológicos de barros activados para degradar Nonilfenol Polietoxilado 
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Objetivos  
 Analizar la posibilidad de utilizar reactores biológicos batch de barros activados 
para degradar NPEOx 
 Utilización de barros activados aclimatados al fenol para la remoción de NPEOx de 
aguas residuales. Comparar de los resultados obtenidos mediante la utilización de 
barros activados no aclimatados y aclimatados al fenol. 
 Investigar de la toxicidad NPEOx sobre la comunidad microbiana  
 Estudiar el proceso de aclimatación a NPEOx por ensayos de batch consecutivos y 
por ensayos de respirometria intermitente para conocer los rendimientos del 
sistema y la cinética de degradación 
 Observar la dinámica de comunidades bacterianas y su capacidad para producir 
polihidroxialcanoatos (PHA). 
 Analizar, cuantificar la producción cada uno de los oligómeros de NPEOx la 
remoción en reactores batch de barros activados y la acumulación de metabolitos 
tóxicos. 
 Estudiar el efecto de la concentración inicial de NPEOx y el número de unidades 
etoxiladas sobre la biodegradación de NPEOx. 
 Proponer un mecanismo de remoción para explicar los resultados obtenidos 
4.1. Análisis de la capacidad de comunidades microbianas en la remoción de NPEOx 
En la presente sección se analiza la capacidad de remoción de una mezcla 
comercial de NPEOav9 por consorcios microbianos. Se compara la biodegradación de las 
NPEOav9 empleando dos fuentes distintas de barros activados. La primera muestra de 
barros activados fue tomada de una planta de tratamiento de barros activados alimentada 
con un sistema modelo de agua residual de una industria láctea con suero de queso como 
única fuente de carbóno y la segunda muestra fue tomada de una planta de tratamiento 
de barros activados aclimatados a consumir fenol como única fuente de carbóno. 
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4.1.1 Ensayo experimental 
Para estudiar la capacidad para degradar NPEOx de barros proveniente de 
modelo de agua residual de la industria láctea y de barros aclimatados a fenol se utilizó un 
biorreactor como el que se describió en la sección 2.4.3 del Capítulo 2. La aireación se 
proporcionó en la parte inferior del reactor a través de un difusor de aire a 2 L/min; el 
oxígeno disuelto (DO) se mantuvo por encima de la concentración de 4 mgO2/L a 
temperatura ambiente (20°C  2°C). 
Los barros activados se obtuvieron como se describió en el Capítulo 2. Los 
ensayos se realizaron empleando un medio de cultivo con Igepal CO-630 (NPEOav9) como 
la única fuente de carbóno: 300 mg/L y un medio mineral compuesto por (NH4)2SO4, 500 
mg/L, K2HPO4, 250 mg/L KH2PO4, 25.2 mg/L MgSO4.7H2O, 2 mg/L CaCl2, 1 ml de M1, 1 
ml de M2, 1 ml de antiespumante siliconado y 300 mg/L NPEO9. La composición de las 
soluciones M1 y M2 se describió en la en la sección 2.4.3 del Capítulo 2. El pH se ajustó a 
7.0 ± 0,05 mediante la adición de unas pocas gotas de soluciones concentradas de NaOH 
o HCl. 
El reactor se controló periódicamente con mediciones de sólidos suspendidos 
totales (SST) y demanda química de oxígeno soluble (DQOs). Los métodos analíticos 
utilizados han sido descriptos en el Capítulo 2. 
4.1.2 Remoción de NPEOx por barros no aclimatados y aclimatados a fenol  
En la Figura 4.1 a se encuentran los perfiles de degradación de NPEOav9 en el 
tiempo para el primer ciclo de alimentación con diferentes barros aclimatados y no 
aclimatados a fenol, alimentados con 300 mg/L de NPEOav9 como única fuente de 
carbóno.  
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Figura 4.1.a) Perfil de degradación de NPEOav9 en el tiempo y b) Variación de la concentración de 
biomasa en el tiempo para el primer ciclo de alimentación con 300 mg/L de NPEOav9 con Barros 
alimentados con Suero de Queso y Barros aclimatados a fenol.  
Cuando microorganismos no adaptados a degradar fenol son alimentados con 
NPEOav9 como única fuente de carbóno no se observó consumo de DQOs en 414 hs (17 
días). Sin embargo, cuando se utilizan barros previamente aclimatados a fenol de observa 
un consumo de DQOs del 66% en 50 hs.  
La concentración de biomasa disminuyó un 37% en el caso de utilizar barros 
provenientes de un sistema modelo de agua residual de una industria láctea, sin constar 
consumo de NPEOav9, mientras que la disminución fue solo del 9% para barros 
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aclimatados previamente con fenol (Figura 4.1 b), evitando así una disminución de un 
28.5% de la biomasa total. 
Jurado y col. (2009) estudiaron la degradación de una mezcla de NPEOx con 9.5 
unidades etoxiladas con un cultivo mixto obtenido del sedimentador secundario de una 
planta de tratamiento de líquidos cloacales. Las concentraciones iniciales de NPEOav9.5 
ensayadas fueron 5-50 mg/L, obteniendo la degradación del tensioactivo en 
aproximadamente 300 hs, sin embargo las concentraciones iniciales en ese caso eran de 
6 a 60 veces menor que las utilizadas en este trabajo. Por otra parte, Wyrwas y col. 
(2013) ensayaron la degradación de una mezcla comercial de octilfenol polietoxilado con 
un promedio de 9 unidades etoxiladas en un rango de concentración de 1-1000 mg/l, 
utilizando un inóculo de una planta de tratamiento de líquidos cloacales municipales, 
durante 36 días, logrando degradación de concentraciones del orden de 200-500 mg/L en 
dicho tiempo de ensayo. 
En el presente estudio no se observó consumo de NPEOx con barro proveniente 
del modelo de agua residual de la industria láctea en el tiempo ensayado, mientras que 
los barros aclimatados a fenol resultaron adecuados para la remoción de 300 mg/L 
NPEOav9 en un tiempo considerablemente inferior al reportado en literatura (Gabriel y col, 
2005; Wyrwas y col., 2013). Esto podría deberse a que las especies que constituyen el 
inóculo inicial que degradan el fenol son capaces de remover NPEOav9. Esto se analizará 
luego en la sección 4.4 de este capítulo. Por lo tanto, a partir de los resultados obtenidos, 
se decidió seguir los estudios con barros aclimatados a fenol. 
En la Figura 4.2 se muestra perfil de degradación de NPEOav9 en el tiempo para 
el primer ciclo de alimentación con inóculo aclimatado a fenol con diferentes 
concentraciones iniciales de NPEOav9. En la degradación de NPEOav9, los barros 
activados presentaron un período de adaptación de 30 horas, luego de este período la 
concentración de NPEOav9 disminuyó considerablemente. Por ello, los perfiles de 
degradación de NPEOav9 pueden ser divididos en dos fases, un período de adaptación 
(donde no se observa una variación en la concentración de NPEOav9) y un período de 
degradación (donde se evidencia una marcada disminución en la concentración). Los 
periodos de aclimatación fueron iguales para diferentes concentraciones iniciales. Eso 
indicaría que no existe inhibición de la flora microbiana por NPEOx en el rango de 
concentración estudiado 
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Figura 4.2. Perfil de degradación de NPEOav9 en el tiempo medido como a) DQOs y b) con el 
método Y-Y para el primer ciclo de alimentación con inoculo aclimatado a fenol con 100 mg/L (0.16 
mM), 300 mg/L (0.48 mM) y 500 mg/L (0.81 mM) de NPEOav9  
Se puede observar en la Figura 4.2 que el perfil de remoción de NPEOav9 en el 
tiempo, medido como DQO y a través del método Yodo-Yoduro (Y-Y) (que mide la 
fracción de unidades etoxiladas del NPEOx y que denominaremos como EOx) ambos 
disminuyen en función del tiempo a medida que progresa la degradación del tensioactivo 
y parecen tener cierto grado de correlación. La DQO es un indicador de la cantidad total 
de materia orgánica (Muñoz y col, 2016) (en este caso la materia orgánica soluble ya que 
se midió solo la fracción soluble), por lo tanto, representa la cantidad total de NPEOx. Por 
otra parte, el agente Yodo-Yoduro reacciona con la cadena etoxilada del NPEOx, por lo 
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que la cantidad de NPEOx medida con el método Y-Y representa la porción de unidades 
etoxiladas unidas al Nonilfenol (Cassidy y col, 1999; Villena y Serrano, 2005). En la Figura 
4.2 se puede ver que aproximadamente todo el NPEOav9 medido por el método Y-Y fue 
consumido. Estos resultados son comparable con otros autores (Jurado y col., 2009) que 
han analizado la remoción biológica NPEOav9 por el método Y–Y, obteniendo remociónes 
del 90%.  
Con relación a la DQO, se obtuvo en promedio una remoción del 61.8% ± 3.4. 
Algunos autores (Chiu y col., 2010; Corvini y col., 2006) han informado que la 
biodegradación de NPEOx utilizando cultivos puros de microrganismos produce la 
despolimerización de NPEOx hasta la formación de Nonilfenol Dietoxilado (NPEO2), 
Nonilfenol Monoetoxilado (NPEO1) y Nonilfenol (NP). Es decir, el NPEOx no se remueve 
completamente, en coincidencia con la DQOs remanente no removida que se observó en 
los ensayos mostrados en la Figura 4.2. Esos estudios son consistentes con los 
resultados obtenidos ya que el NPEOx medido por el método Y-Y es consumido 
completamente indicando que prácticamente todas las unidades etoxiladas son removidas 
durante la degradación mientras que el remanente de la DQOs correspondería a la 
molécula NPEOx que no es removida (anillo aromático y cadena carbónada).  
La fórmula del tensioactivo comercial NPEOx es C15H24O (C2H4O)x , donde x es el 
número promedio de unidades etoxiladas. La oxidación total del tensioactivo comercial 
estará representada por la ecuación 4.1: 
                                               4 1) 
donde b es la cantidad de oxígeno consumido por mol de tensioactivo para su oxidación 
total. A partir de la ecuación 4.1 se obtiene: 
  (
     
         
)    (
     
 
)  4 2) 
La Demanda Teórica de Oxigeno (ThOD) para el NPEOx, es decir, la cantidad de oxigeno 
consumido para la oxidación total del NPEOx, será entonces: 
     (
   
      
)    
  (
 
     
)   
       
 4 3) 
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Para el caso de NPEOav9, el PM reportado por el fabricante es 617 
gNPEOav9/molNPEOav9. A partir de la ecuación 4.2, b es igual a 43 molO2/mol NPEOav9 y a 
partir de la ecuación 4.3 la ThOD resulta 2.23 gO2/gNPEOav9. Por lo tanto, si la 
concentración inicial de NPEOav9 en los ensayos de biodegradación es C0 (mg/L), la DQOs 
debería ser aproximadamente de 2.23Co. En la Tabla 4.1 se puede ver la concentración 
inicial de DQOs resultó aproximadamente 2.23Co 
Tabla 4.1: Comparación entre la DQOs inicial teórica y hallada experimentalmente 
Co(g/L) DQOs Teórico (2,23Co) DQOs Experimental 
100 223.0 224.5 
300 669.0 625.0 
500 1115.0 1073.5 
Para una cierta concentración inicial C0 (mg/L) de NPEOx se pueden obtener los 
valores de teóricos de DQOs final, si el consumo de oxigeno se debe a la 
despolimerización de NPEOx desde un xi a un xf y asumiendo que todo el tensioactivo 
permanece en solución 
          
        
       
    4 4) 
La DQOf calculada mediante la ecuación 4.4 es en realidad la cota mínima de 
DQOf ya que también puede haber productos microbianos solubles y restos celulares 
resultantes de la lisis celular que aportan DQOs. En la Tabla 4.2 se calculan los valores de 
DQOs final, asumiendo diferentes grados de despolimerización (xf) y se comparan con los 
valores obtenidos al final del experimento. Si xf=2 o xf=1, el producto de degradación final 
seria NPEOx con un promedio de 2 o 1 unidades etoxiladas, respectivamente, mientras 
que si xf=0, el producto de degradación seria Nonilfenol. 
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Tabla 4.2: DQOf teórica y experimental asumiendo diferentes grados de despolimerización (xf)  
 DQOf teórico (ec. 4.4) DQOf experimental 
Co(mg/L) xf = 0 xf = 1 xf = 2  
100 106.6 119.6 132.6 92.0 
300 319.8 358.8 397.8 215.5 
500 533 598 663 420.5 
Los valores de DQOs obtenidos al finalizar el ensayo (t = 51 hs.) resultaron 
menores a los calculados mediante ecuación 4.4, sugiriendo entonces que todo el 
tensioactivo no permanece en solución.  Varios autores han demostrado que el NP y los 
NPEO1 y NPEO2 se acumulan en los barros activados (Chryssa Bouki y col, 2010; Gao y 
col, 2014; Priac y col, 2017), alcanzando niveles hasta dos órdenes de magnitud más 
altos que la concentración de éstos en fase acuosa. Esto se debe a la naturaleza 
hidrofóbica tanto de NPEOx de cadena corta como de los biosólidos. De esta manera, los 
resultados indican que el proceso de biodegradación aeróbica de NPEOx mediante barros 
activados conduciría a la despolimerización de éste, hasta un valor de xf entre 0 y 2, 
seguido por una adsorción de los oligómeros de cadena corta a la biomasa, lo que reduce 
la concentración de NPEOx. 
4.2. Estudio del proceso de aclimatación a NPEOx de barros activados previamente 
aclimatados a fenol por ensayos de batch consecutivos 
El primer paso para biodegradar sustancias tóxicas en una planta de tratamiento 
de aguas residuales es la aclimatación de los microorganismos. Cuando los mismos se 
ponen en contacto con compuestos tóxicos, en un ambiente favorable puede ocurrir la 
adaptación la biomasa a degradar estos compuestos (Aelion y col, 1989). 
Como se mencionó en párrafos anteriores, la degradación de NPEOav9 por barros 
activados requirió un período de adaptación de aproximadamente 30 horas, ya que para 
que ocurra el proceso de remoción biológica de NPEOx es necesario que los 
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microorganismos presentes en el inóculo inicial puedan aclimatarse a la presencia de 
NPEOx y generar nuevos individuos que conserven la capacidad de remover el NPEOx.  
En esta sección fue evaluada la aclimatación y la estabilidad de la capacidad de 
remoción de NPEOx de los barros activados llevando a cabo ensayos de remoción de 
NPEOx en forma consecutiva, de manera que, el inóculo microbiano inicial de cada batch 
provenía del anterior. 
4.2.1 Ensayos experimentales 
La aclimatación de barros activados a NPEOx se llevó a cabo en ensayos de 
batch consecutivos (Ferro Orozco y col, 2010). Los barros activados previamente 
aclimatados a fenol fueron alimentados con un medio de cultivo con NPEOav9 como la 
única fuente de carbóno. Luego, el inóculo para el siguiente ensayo batch se obtuvo del 
ensayo anterior. Antes de comenzar cada batch, la biomasa fue separada por 
sedimentación y se resuspendió en medio de cultivo fresco para servir como inóculo para 
el siguiente ensayo batch. La composición del medio de cultivo utilizado para aclimatar la 
biomasa a NPEOx fue la siguiente: NPEOav9 100-300 mg/L y el medio mineral se describió 
en 4.1.1. 
La biomasa fue aclimatada a NPEOx con una estrategia de ciclos temporales 
variables, en los cuales se seguía el proceso de biodegradación con mediciones de 
DQOs. Los ciclos se interrumpían cuando la DQOs final era constante y alcanzaba un valor 
de remoción del 60% aproximadamente. Entonces, el sobrenadante era reemplazado de 
modo de iniciar un nuevo ciclo de degradación. Se realizó la aclimatación a tres 
concentraciones iniciales de NPEOx: 100, 300 y 500 mg/L.  
Para cada ciclo de alimentación se determinó la cinética de consumo de NPEOx; 
para ello se midió en función del tiempo la DQOs, la concentración de etoxilos por el 
método Yodo-Yoduro (EOx), la concentración de nitrógeno amoniacal total (NAT) y de 
biomasa (X) como sólidos suspendidos totales. 
4.2.2. Aclimatación de los barros activados a diferentes concentraciones iniciales 
de NPEOav9 
Los resultados obtenidos de los datos de concentración de DQOs y EOx en 
función del tiempo para los distintos experimentos de aclimatación de la biomasa a 100, 
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300 y 500 mg/L de NPEOav9 se muestran en la Figura 4.4. Las líneas punteadas indican 
los diferentes ciclos de aclimatación. Se realizaron en total 10 ciclos de aclimatación. 
 
Figura 4.3. Evolución de DQOs en proceso de aclimatación de barros activados a: a) 100 mg/L, b) 
300 mg/L y c) 500 mg/L de NPEOav9 y seguimiento de EOx por el método Y-Y durante la 
aclimatación a d) 100 mg/L (0.16 mM) e) 300 mg/L (0.48 mM) y f) 500 mg/L (0.81 mM), de 
NPEOav9 
En todos los experimentos se observó una disminución de la DQOs y de EOx. Sin 
embargo, las características del primer batch fueron diferentes a las observadas en los 
seis ensayos siguientes. En el primer ensayo se observó un período de latencia de 
aproximadamente 30 horas, luego del cual comenzó la remoción de NPEOav9. Por otro 
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lado, el periodo de latencia no fue observado a partir del segundo experimento, ya que en 
los ciclos sucesivos de degradación de NPEOav9 se evidenció un descenso inmediato del 
sustrato como también una disminución del tiempo empleado en degradar NPEOav9. Se 
determinó que durante el período de aclimatación el tiempo para degradar NPEOav9 inicial 
se redujo gradualmente, en el primer ciclo fue de 50 h y se obtuvo un período de 
degradación de 10 h en el ciclo 3.  
En la Figura 4.4 se muestra cómo se modificó la concentración de biomasa (X) y 
de NAT durante los primeros dos ciclos de la aclimatación del consorcio microbiano a 300 
mg/L de NPEOav9 (Figura 4.4. a) y en los ciclos restantes (Figura 4.4. b).  
 
Figura 4.4. Evolución de la concentración de a) biomasa (X) y b) de NAT en los Ciclos 1 y 2 del 
proceso de aclimatación de barros activados a 300 mg/L de NPEOav9 y b) a partir del Ciclo 3. 
Para las tres concentraciones ensayadas se obtuvieron perfiles de concentración 
de biomasa (X) y de nitrógeno amoniacal total (NAT) similares, donde en los primeros 2 
ciclos de aclimatación se observó una disminución de la concentración de X y un aumento 
de la concentración de NAT, consistente con un aumento de concentración de proteínas 
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en el medio debido a la lisis microbiana, comprobado con un aumento del NAT (Schwarz y 
Forchhammer, 2005).  
A partir del tercer ciclo se advierte un consumo de NAT y un incremento de X. 
Estos resultados sugieren que durante los primeros dos ensayos se produciría la 
aclimatación de la comunidad microbiana a las nuevas condiciones que presenta el 
medio. 
Para cada ciclo de alimentación y a partir de las concentraciones iniciales (i) y 
finales (f) de biomasa (X, mgSST/L), DQOs (mgDQO/L) y EO (mM), se calcularon los 
siguientes rendimientos en biomasa: 
         
     
           
  4 5) 
       
     
       
 4 6) 
En la Figura 4.5 se puede observar los rendimientos en biomasa (a) YX/DQOs, (b) 
YX/EOx en función del número de ciclo de alimentación correspondientes al promedio de 
tres concentraciones iniciales de NPEOav9 ensayadas, calculados según la ecuación 4.5 y 
4.6.  
 
Figura 4.5. Rendimientos en biomasa a) YX/DQOs, b) YX/EOx en función del número de ciclo de 
alimentación correspondientes al promedio de tres concentraciones iniciales de NPEOav9 
ensayadas.  
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Para todas las concentraciones ensayadas de NPEOav9 se observó que, aunque 
había un consumo de NPEOav9 desde el inicio de los ensayos (Figura 4.3), la 
concentración de biomasa al final de los ciclos 1 y 2 era menor que al inicio de los mismos 
(Figura 4.4); por esta razón los rendimientos en biomasa (YX/S) resultaron negativos. A 
partir del tercer ciclo de alimentación la biomasa se aclimató a los NPEOx, pudiéndolos 
emplear como sustrato para el crecimiento. A partir de ciclo 7, los rendimientos se 
estabilizaron en 0.30 ± 0.07 mgSST/mgDQOs y 34.4 ± 6.6 mgSST/mmolEOx.  
Con el objeto de realizar comparaciones entre los ensayos batch, se calcularon 
los valores correspondientes a la velocidad de consumo de DQOs (RDQOs), de EOx (REOx) y 
de nitrógeno amoniacal (RNAT) como la pendiente de la porción lineal del cambio de DQOs, 
EOx y NAT en función del tiempo (Melo y Kholi ,2005). A fines comparativos, el valor 
obtenido de cada velocidad (R) se dividió por la concentración de biomasa (X) para 
obtener las velocidades específicas respectivas: 
     
    
 
 4 7)   
      
     
 
  4 8) 
     
    
 
  4 9) 
siendo X el valor promedio de las concentraciones de biomasa obtenidos en el 
experimento (gSST/L). 
Los valores obtenidos de la velocidad específica de consumo de NPEOav9 en 
función del número de ciclos de aclimatación para las 3 concentraciones iniciales de 
NPEOav9 se calcularon según las 4.7-4.9 y se muestran en la Figura 4.6. En el transcurso 
de la aclimatación, los valores de qDQOs y qEOx se incrementaron gradualmente hasta 
alcanzar un valor constante correspondiente a la máxima velocidad específica de 
degradación de NPEOx. 
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Figura 4.6. Velocidad específica de consumo de a) DQOs,b) EOx y c) NAT en función del número 
de ciclos de aclimatación a 100 mg/L (0.16 mM), 300 mg/L (0.48 mM) y 500 mg/L (0.81 mM) de 
NPEOav9 
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La Figura 4.6 muestra que la aclimatación de los barros se logró a partir del 3° 
ciclo de operación del reactor. En este ensayo, el valor promedio de qDQOs y qEOx obtenido 
una vez alcanzada la aclimatación de los barros a 100 mg/L de NPEOav9 fue de 6.7 ± 1.3 
mgDQO/gSST/h y 5.9 ± 0.8 mmolEOx/gSST/h y se mantuvo aproximadamente constante 
a lo largo de 10 ciclos. El valor promedio de la velocidad especifica de consumo de 
sustrato una vez alcanzada la aclimatación de los barros a 300 mg/L y 500 mg/L de 
NPEOav9 fue de 15.7 ± 2.7 mgDQO/gSST.h y 17.3 ± 1.9 mmolEOx/gSST/h y de 23.3 ± 3.1 
mgDQO/gSST/h y 25.1 ± 2.8 mmolEOx/gSST/h, respectivamente. Estos resultados 
sugieren que la velocidad específica de consumo de sustrato sería proporcional a la 
concentración inicial de sustrato.  
Las altas concentraciones de la fuente de carbóno pueden resultar inhibidoras o 
tóxicas para las bacterias, y niveles bajos pueden limitar la transferencia de masa que 
conduce a una restricción en la biodegradación (Boopathy, 2000). En este caso, para la 
concentración ensayada, no hubo inhibición por sustrato ya que la velocidad específica de 
consumo creció proporcionalmente con la concentración de sustrato. Chen y col (2005) 
estudiaron la capacidad de 5 cepas para consumir Octilfenol Polietoxilado (Triton X-100) 
con un promedio de 9.5 unidades etoxiladas en el rango de concentración 0.1 a 100000 
mg/L;  los resultados mostraron que las cepas pudieron sobrevivir en una amplia gama de 
concentraciones del tensioactivo y fueron capaces de crecer en ese ambiente sin 
observarse disminución de la velocidad especifica de crecimiento hasta concentraciones 
de 1000 mg/L. 
 En la Figura 4.6c se presenta la variación de la velocidad específica de consumo 
de Nitrógeno amoniacal total (NAT) en el caso de la aclimatación a 100, 300 y 500 
mgNPEOx/L. El valor negativo de los primeros 2 primeros ciclos de aclimatación se debe 
al aumento de la concentración de NAT observada en la Figura 4.4. A partir del tercer 
ciclo la velocidad especifica de consumo de NAT alcanza un valor aproximadamente 
constante, igual a 0.29 ± 0.03, 0.45 ± 0.09 y 0.64 ± 0.11 mgNAT/gSST/h para las 
concentraciones 100, 300 y 500 ppm respectivamente. A partir del tercer ciclo qNAT 
alcanza aproximadamente el mismo valor, al igual que sucede con las velocidades 
específicas de consumo de sustrato (qDQOs y qEOx), por lo que se puede asociar el 
consumo de NAT al requerido para la degradación aerobia del NPEOx.  
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4.3. Estudio del proceso de aclimatación a NPEOx de barros activados previamente 
aclimatados a fenol por ensayos de batch consecutivos por ensayos de 
respirometria intermitente 
En esta sección se utilizó la técnica de respirometría intermitente para monitorear 
la actividad metabólica de los lodos activados durante la aclimatación a NPEOav9 y 
calcular el coeficiente de oxidación de sustrato (Yo/s), el cual es una medida del 
requerimiento de oxigeno por los microorganismos por unidad de NPEOx degradado. 
4.3.1. Ensayos Experimentales 
El respirómetro consistía en un reactor de 1.5 L, con 600 L de volumen de 
trabajo, con control de temperatura (30 ± 0.5 °C) en el que se colocó la muestra de lodos 
activados aclimatados a fenol. La biomasa fue separada por sedimentación, se lavó y se 
resuspendió en buffer fosfato (KH2PO4 2.0 g/L, K2HPO4 0.5 g/L, pH = 7). 
La biomasa lavada se resuspendió en medio de cultivo fresco para servir como 
inóculo para el siguiente ensayo. La composición del medio de cultivo utilizado para 
aclimatar la biomasa a NPEOx fue la siguiente: NPEOav9 100-300 mg/L, y un medio 
mineral como se describió en la sección 4.1.1. La agitación fue proporcionada por una 
barra de agitación magnética; el respirómetro se aireó continuamente por una bomba de 
aire, ajustándose a una velocidad de flujo estable (0.5 Laire /min). La concentración de 
oxígeno disuelto (CO2) se registró en función del tiempo (t) cada 30 segundos utilizando un 
sensor de oxígeno óptico (YSI ProODO). El aireador se apagaba a intervalos regulares, 
cada 30 min se apagaba el aireador durante 15 min y la velocidad total de la respiración 
(RT) se calculó a partir de la pendiente del descenso de la concentración de OD en 
función del tiempo cuando se interrumpía la aireación. 
4.3.2 Análisis de la actividad respiratoria de barros activados durante la remoción 
de NPEOav9 
Alternando la aireación del barro a intervalos regulares, fue posible seguir el 
proceso de degradación de NPEOav9 durante los distintos ciclos de aclimatación que, 
como se determinó en la sección anterior, requieren periodos de 50 horas para el primer 
ciclo de aclimatación y de 10 horas, una vez que el consorcio microbiano se encuentra 
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aclimatado a degradar NPEOav9. Las mediciones obtenidas dan como resultado curvas 
como las que se muestran en la Figura 4.7. 
Figura 4.7. Mediciones de oxigeno por la técnica de respirometria intermitente para los 2 primeros 
ciclos de aclimatación a 300 mg/L de NPEOav9 
Como se muestra en la Figura 4.7, durante algunos minutos se registra la 
disminución de la concentración de oxígeno en reactor. La relación entre la disminución 
de la concentración de oxígeno y el tiempo es normalmente una línea recta y la velocidad 
de respiración (RT) se determina como la pendiente de la dicha recta. 
La velocidad de respiración depende de la presencia de sustratos oxidables. En 
ausencia de sustrato, los microorganismos poseen una velocidad de respiración 
endógena (Ren) correspondiente a la oxidación de su biomasa con el objeto de generar 
energía para mantenimiento celular. Por otro lado, la velocidad de respiración exógena 
(Rex) corresponde a la velocidad de respiración asociada al consumo de un sustrato 
externo (Contreras y col., 2008). Cuando el aireador está apagado la transferencia de 
oxígeno desde la atmósfera hacia la fase acuosa es despreciable. En estas condiciones, 
el balance de oxígeno disuelto en el respirómetro resulta: 
    
  
                 4 10) 
 El agregado de un sustrato provoca un aumento en Rex el cual determina un 
rápido descenso en la concentración de OD, (una mayor pendiente). A medida que el 
sustrato es oxidado y se agota, el valor de Rex disminuye tendiendo a cero. Debido a que 
el respirómetro mide RT, Ren se calculó como la pendiente antes de agregado del pulso de 
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sustrato. En la Figura 4.8 se ejemplifica como se realizó el cálculo de las velocidades de 
respiración para el tercer ciclo de aclimatación a 300 mg/L de NPEOav9.  
 
Figura 4.8. Calculo de RT y Ren durante el tercer ciclo de aclimatación a 300 mg/L de NPEOav9 
En la Figura 4.9 se muestra la variación de la velocidad de respiración (RT) 
obtenidos para los primeros tres ciclos de aclimatación. Un análisis cualitativo de la Figura 
4.9 sugiere que con barros no aclimatados la degradación del tensioactivo podría estar 
ocurriendo en múltiples etapas sucesivas, por lo que el respirograma muestra más de un 
pico. Este resultado es coherente con los informados por varios autores (Carvalho, 2004; 
Mezzanotte y col, 2003; Gejlsbjerg, 2003) y se apoya en el hecho de que las vías 
metabólicas propuestas para la degradación de los tensioactivos etoxilados incluyen la 
degradación secuencial, a diferentes velocidades, de diferentes partes de la molécula 
inicial. Algunos de los productos intermedios pueden eventualmente ser resistentes a la 
biodegradación por barros no aclimatados. 
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Figura 4 .9. Respirogramas para los tres primeros ciclos de aclimataciones a 300 mg/L de 
NPEOav9. La línea punteada indica la velocidad de respiración endógena. 
A partir del tercer ciclo el consumo de NPEOav9 pareciera ocurrir en una sola 
etapa, o no se distingue entre las etapas sucesivas; el tiempo necesario para remover del 
NPEOav9 se mantiene aproximadamente constante. Se puede ver en la Figura 4.10 los 
respirogramas obtenidos a partir del tercer ciclo de aclimatación. Estos resultados 
sugieren que durante el tercer ciclo se alcanza la aclimatación de la comunidad 
microbiana a las nuevas condiciones que presenta el medio;  esto condice con los 
resultados obtenidos en la sección 4.2. 
 
Figura 4 .10: Respirogramas del ciclo 3-10 de aclimatación a 300 mg/L de NPEOav9 
Los valores de RT, Ren y Rex son dependientes de la concentración de biomasa 
(X), y como la misma disminuye en cada ciclo  de aclimatación, como se observó en la 
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Figura 4.4, es necesario calcular la velocidad especifica de consumo de oxígeno, que se 
obtiene dividiendo las velocidades de respiración por la concentración de biomasa, 
utilizando las ecuaciones 4.11, 4.12 y 4.13. 
   
  
 
       4 11) 
    
   
 
       4 12) 
    
   
 
       4 13) 
siendo X la concentración de biomasa promedio (gSST/L) y Rex se calcula a partir de la 
ecuación 4.10. 
En Figura 4.11 a se muestra como varía en función del número de ciclos de 
aclimatación la velocidad específica de respiración exógena máxima (qex, mgO2/ (gSSTh)) 
calculada como el promedio de los máximos valores alcanzados y la velocidad especifica 
de respiración endógena (qex, mgO2/ (gSSTh)).  
A medida que avanzaron los ciclos de aclimatación, se incrementó la velocidad 
específica de respiración exógena, indicando que los barros activados eran cada vez más 
eficientes en la remoción de NPEOav9. Por otro lado, qen aumentaba durante los primeros 
ciclos, coherente con un proceso de aclimatación donde la biomasa modifica su 
metabolismo para poder asimilar el NPEOav9 como única fuente de carbóno y energía, 
para lo cual necesitara un mayor consumo de energía para mantenimiento celular, luego 
se estabiliza a partir del tercer ciclo cuando la biomasa está aclimatada a consumir 
NPEOav9. 
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Figura 4.11: Velocidad específica de consumo de oxígeno a) exógena (qex) y b) endógena (qen) en 
función de los diferentes ciclos de aclimatación a 300 mg/L a NPEOav9  
En la Figura 4.12 se muestra el efecto de diferentes concentraciones de NPEOav9 
sobre la velocidad de respiración de los barros activados correspondientes al tercer ciclo 
de aclimatación. Se observa que a medida que aumenta la concentración inicial del 
tensioactivo, la velocidad del consumo de oxígeno es mayor, sugiriendo que no hay 
inhibición por sustrato para las concentraciones ensayadas. Esto es consistente con lo 
mostrado en la Figura 4.6, donde se demostró que las velocidades específicas de 
consumo de sustrato se incrementaban con el aumento de la concentración inicial de 
sustrato. 
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Figura 4.12. Velocidad de respiración durante el tercer ciclo de aclimatación a 100, 300 y 
500 mg/L de NPEOav9 
A partir de los respirogramas obtenidos de RT en función del tiempo, se 
determinó el oxígeno consumido (OC) durante la oxidación del sustrato mediante la 
siguiente ecuación (Orhon y Artan, 1994): 
   ∫            
 
 
            4 14)
 
Se define el coeficiente de oxidación del sustrato (YO/S) como la cantidad de 
oxígeno máxima que consumen los microorganismos (OC) por unidad de sustrato 
agregado (S0): 
     
  
  
          4 15)
 
Debido a que los valores de OC aumentaron progresivamente a medida que la 
concentración de sustrato se incrementaba, los valores obtenidos de YO/S para cada 
concentración inicial ensayada resultaron aproximadamente iguales, obteniéndose un 
valor medio de YO/S de 0.37 ± 0.04 mgO2/mg NPEOav9, el cual corresponde a 7.1 ± 0.8 
molO2/mol NPEOav9. No se hallaron valores reportados en bibliografía de Yo/s para la 
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remoción de NPEOx. Carvalho y col (2001, 2002 y 2004) obtuvieron valores similares 
(0.45 ± 0.2 mgO2/mg POE 10) para detergentes no iónicos etoxilados lineales con un 
promedio de 10 unidades etoxiladas.  
4.4. Degradación aerobia de NPEOx por barros activados aclimatados a NPEOx 
Se analizaron parámetros característicos (rendimientos y velocidad de 
crecimiento) de la biodegradacion de NPEOx por barros activados aclimatados a NPEOx. 
Los ensayos fueron llevados a cabo con un inóculo aclimatado previamente con dos ciclos 
de alimentación al NPEOx estudiado, como se explicó en las secciones anterioriores.  
4.4.1 Ensayo experimental 
Para el ensayo se utilizó un biorreactor de barros activados discontinuo como se 
describió en sección 4.1.1. Se realizó un ensayo preliminar de la degradacion de NPEOx 
con una concentracion inicial de 300 mg/L de NPEOav9. Se tomaron muestras a diferentes 
tiempos y en cada caso se midió EOx (por el método Y-Y), DQOs, DQOT, concentración de 
biomasa (X) como sólidos suspendidos totales (SST), nitrógeno amoniacal total (NAT), 
nitratos, pH y concentración de NPEOx (total, soluble y adherida a la biomasa) por HPLC 
(CNPEOx) en función del tiempo, tal como se explicó en el Capítulo 2. En un segundo 
ensayo, se estudió la evolución de X y CNPEOx para diferentes concentraciones iniciales de 
NPEOav9. 
4.4.2. Ensayo preliminar de biooxidación de 300 mg/L de NPEOav9 por barros 
activados aclimatados a NPEOx 
En la Figura 13 se muestra las variaciones de X, EOx y las diferentes fracciones 
de DQO en el tiempo al añadir 300 mg/L NPEOav9, como única fuente de carbóno, a un 
inóculo proveniente del segundo ciclo de aclimatación (Seccion 4.2). La Figura 4.13a 
muestra la variación de las diferentes fracciones de DQO; se observa un patrón de batch 
típico, con una fracción total y soluble (DQOT, DQOS) que disminuyen en el tiempo. 
Diversos autores (Contreras, 2006; Andreottola y Foladori, 2007; Bougrier y col., 2008; 
Oliveira y col., 2011) emplean la diferencia entre DQOT y DQOS como una medida de la 
concentración de biomasa. En la Figura 4.13 se observa que la DQO asociada a la 
biomasa se incrementa paulatinamente hasta que se agota el sustrato soluble. 
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Como se puede observar en la Figura 4.13b, el consorcio microbiano fue capaz 
de utilizar la mezcla de NPEOav9 como única fuente de carbóno en un periodo de 8 hs ya 
que los sólidos totales se incrementaron de 1150 a 1350 mg/L a las 6 hs de ensayo. A 
partir de este tiempo, tanto los sólidos como la DQO asociada a la biomasa se 
estabilizaron en valores constantes, período que concuerda aproximadamente con el 
agotamiento de la concentracion de grupos etoxilos (EOx), asi como la constancia del 
valor final de DQOs.  
 
Figura 4.13: Variacion de a) las diferentes fracciones de DQO, fracción total y soluble (DQOT, 
DQOS) y b) SST y EOx en el tiempo durante la remoción de 300 mg/L (0.48 mM) de NPEOav9  
La Figura 4.14 muestra que el consumo de NAT se detiene a las 6 hs, justo 
cuando se detiene el incremento de X, lo cual sugiere un consumo de NAT acoplado al 
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crecimiento. Para descartar el posible consumo de NAT por bacterias nitrificantes se midió 
la concentración de nitratos en el medio. Las bacterias nitrificantes emplean amonio como 
fuente de energía y lo oxidan aerobicamente a nitrito y luego a nitrato (Focht y Chang, 
1975). Debido a que no se observó un aumento del la concentracion de nitritos en el 
cultivo, se descartó el consumo de NAT por parte de estos microorganismos. 
Adicionalmente, se analizó la variación del pH durante el cultivo, el cual disminuyó 
levemente de 7 a 6.8 después de 8 hs de incubación. Algunos autores han informado la 
producción de metabolitos ácidos durante la remoción de NPEOx, como el ácido 
nonilfenoxi acético  Corvin y col, 2006; Ömeroğlu y Sanin, 2014)  Sin embargo, en esos 
casos la disminución informada era mucho mayor a la observada en los experimentos de 
la presente Tesis. Los resultados sugieren que la leve disminución del pH observada en el 
experimento pordria deberse únicamente a la utilización del amonio como fuente de 
nitrógeno (Papagianni, 2005).  
 
Figura 4.14. Variacion de a) pH y b) nitrógeno amoniacal total (NAT) en el tiempo durante la 
remoción de 300 mg/L de NPEOav9 
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Durante el experimento en batch de remoción de 300 mg/L de NPEOav9 hubo un 
consumo máximo de NAT de aproximadamente 15 mg/L. Para determinar si dicho 
consumo esta asociado al incremento de 200 mg/L de biomasa observado en el 
experimento, se consideraró la formula de la biomasa estandar (C5H7O2N, Orhon y Artan, 
1994) para determinar la relación de la produccion de biomasa y el consumo de nitrogeno 
según la ecuacion 4.16 
                    4 16) 
donde N es la concentracion de nitrogeno en moles y X es la concentracion de biomasa 
en Cmol. 
El consumo de nitrogeno medido experimentalmente es 15 mg/L que 
corresponde aproximadamente a un consumo de 1 mmol/L de N. Según a ecuacion 4.16, 
el consumo de N equivaldria a una produccion de 5 mmolC/L de Biomasa. En los casos 
en que se desconozca la composición de la biomasa se puede asumir que 1 Cmol de 
biomasa equivale aproximadamente a 25.8 gramos de SST (Mignone y Donati, 2004), por 
lo que la producción de biomasa seria 129 mg/L de SST. Este valor es aproximadamente 
la mitad del valor observado (200 mg/L de SST), sugiriendo que hay una fracción de los 
sólidos que no estaría asociada al crecimiento microbiano. Esta fracción no microbiana 
podria estar compuesta por productos de degradación de NPEOx adheridos a la biomasa 
(por ejemplo, NPEOx de cadena corta) o por compuestos reserva de carbóno y energía 
como polihidroxialcanoatos (Ekdal, 2014; Reddy y col, 2015). 
En la Figura 4.15 se muestra la evolución la concentración total, soluble y 
adherida a la biomasa de NPEOx. Se puede observar que en fase soluble la degradación 
NPEOx fue rápida durante el período inicial. El porcentaje de degradación fue de 49% a 3 
hs. Luego la degradación procedió mas lentamente hasta alcanzar un 77% a las 7,5 hs. 
La concentración de NPEOx adherida a la biomasa aumentó en el transcurso del ensayo, 
lo que podría originar el aumento de SST no asociado al incremento a de la biomasa que 
se observó anteriormente. Debe tenerse en cuenta que el inóculo utilizado provenía de 
dos batch consecutivos previos. Por esta razón, ya venía con algo de NPEOx adsorbidos 
a la biomasa. Además, no se observa fase de latencia por lo que la biomasa aumenta 
progresivamente consumiendo la fuente de carbóno durante la fase de crecimiento hasta 
alcanzar una fase estacionaria, donde el NPEOx se ha agotado. 
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Es importante recordar que el método de medición de NPEOx por HPLC detecta 
los anillos aromáticos de la molécula (Capitulo 3). Como en la Figura 4.15 se observa que 
la concentración total de NPEOx fue constante en función del tiempo, este resultado indica 
claramente que los barros activados no pudieron clivar el anillo aromático del NPEOx en 
las condiciones ensayadas. Este resultado sugiere que los microorganismos no pudieron 
haber empleado esta parte de la molécula de NPEOx como fuente de carbóno. Los 
resultados presentados en esta sección sugieren que la remoción biológica de NPEOx 
comenzaría con el acortamiento secuencial de la cadena de etoxilos, los cuales serían la 
verdadera fuente de carbóno para el crecimiento bacteriano, seguido de la adsorción de 
los NPEOx de cadena corta a la biomasa. 
    
Figura 4.15. Concentracion de NPEOav9 determinado por HPLC soluble (●), adherida a la biomasa 
(■) y total (▼) 
Con el objeto de calcular la velocidad específica de crecimiento de la biomasa () 
se planteó el balance de biomasa en el reactor:  
  
  
             4 17) 
Asumiendo que  es constante dentro de un intervalo de tiempo determinado, integrando 
la ecuación 4.17 se obtiene la siguiente expresión: 
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                   4 18) 
donde  es la velocidad específica de crecimiento, X la concentración de biomasa en cada 
momento y Xo la biomasa al inicio del ensayo. En la Figura 4.16 se representa el ln(X) en 
función del tiempo para una concentración inicial de NPEOav9 de 300 mg/L.  
 
Figura 4.16. ln(X) en función del tiempo para una concentración inicial NPEOav9 de 300 mg/L. Las 
líneas punteadas indican la zona considerada para el cálculo de . 
El valor de   fue calculado a partir de la zona de crecimiento exponencial del 
cultivo y se obtuvo un valor de 0.034 h-1. Chen y col (2005) estudiaron la capacidad de 5 
cepas para consumir Octilfenol Polietoxilado con un promedio de 9.5 unidades etoxiladas 
y obtuvieron velocidades específicas de crecimiento de 0.014 a 0.093 h-1 para una 
concentración inicial de 100 mg/L de NPEOav9. Por otro lado, Jurado y col (2009) 
estudiaron la biodegradación de NPEOav9 con un consorcio microbiano y obtuvieron una 
velocidad específica de 0.144 h-1 para una concentración inicial de sustrato de 50 mg/L. La 
concentración inicial de sustrato utilizada por Jurado y col (2009) fue 6 veces menor que 
la utilizada en la presente sección, mientras que la velocidad resultó 4.3 veces mayor, por 
lo que existe una aparente proporcionalidad entre la concentración inicial del sustrato y la 
velocidad especifica de crecimiento, lo que coincide con los resultados mostrados en las 
Figuras 4.6 y 4.12. 
t (hs)
0 2 4 6 8
ln
 (X
)
1000
1100
1200
1300
1400
1500
 
 
130 
 
4.4.3. Efecto de la concentración inicial de NPEOav9 en la cinética de crecimiento de 
biomasa y en la biodegradación del sustrato. Modelado matemático. 
El conocimiento de la cinética de biodegradación de un determinado 
contaminante orgánico resulta esencial a la hora de evaluar su persistencia en el medio y 
valorar los posibles riesgos que pueden suponer (Alexander, 1994). Con el objetivo de 
formular expresiones que describan la velocidad de biodegradación del contaminante 
estudiado, se estudió la biodegradación de diferentes concentraciones iniciales de 
NPEOav9 utilizando un inóculo aclimatado. En la Figura 4.17 se muestran los resultados de 
la variación de la concentración de NPEOav9 y biomasa (X) en función del tiempo 
correspondiente para concentraciones iniciales entre 100 - 600 mg NPEOav9 /L. 
 
Figura 4.17. Variación de la concentración de a) NPEOav9 (CNPEOav9) y b) biomasa (X) en función 
del tiempo correspondiente a las siguientes concentraciones iniciales de tensiactivo entre 100 - 
600 mg NPEOav9 /L (en mg/L)  
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A partir de los datos mostrados en la Figura 4.17 b, se calculó la velocidad de 
crecimiento específica (µ) para distintas concentraciones iniciales de NPEOav9 (CNPEOav9o = 
100 - 600 mg/L) tal como se explicó en la sección anterior.  
La variación de µ en función de CNPEOav9o que se muestra en la Figura 4.18 puede 
ser representada adecuadamente por la ecuación de Monod que, proporciona una buena 
aproximación para modelizar el crecimiento de cultivos mixtos y consumo de sustrato 
limitante del crecimiento (Simkins y Alexander, 1984). 
      
 
    
          4 19) 
donde μmax es la velocidad específica máxima de crecimiento, S es la concentración del 
sustrato limitante del crecimiento celular (en este caso, NPEOav9), y Ks es una constante 
de semisaturación. Esta constante es una medida de la afinidad que tiene el 
microorganismo por el sustrato en cuestión, a menor KS mayor afinidad. Mediante 
regresión no lineal se ajustó la ecuación 4.19 a los datos mostrados en la Figura 4.18, 
obteniéndose los siguientes coeficientes: μmax = 0.050 ± 0.003 h-1, KS = 323 ± 45 mg/L. 
Como puede observarse en la Figura 4.18, la ecuación de Monod representó 
adecuadamente la variación de la velocidad de crecimiento específica (µ) en función de 
CNPEOav9o. Jahan y col (2008) modelaron la eliminación de Nonilfenol, informando valores 
de μmax y Ks de 0.075 ± 0.005 h-1 y 348.9 ± 0.9 mg/L, respectivamente. 
A partir de los perfiles de CNPEOav9 en función del tiempo mostrados en la Fig. 4.17 
a, se calculó la velocidad inicial de consumo de NPEOav9 (RS0, mg/L/h). Con estos valores, 
y considerando las concentraciones iniciales de biomasa en cada caso (X0), se obtuvo la 
velocidad específica inicial de consumo de NPEOav9 (qS0) como el cociente entre RS0 y X0. 
La Figura 4.19 muestra que qS0 se incrementa proporcionalmente con la concentración 
inicial de NPEOav9 (CNPEOav9o).  
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Figura 4.18. Velocidad de crecimiento específica (µ) de los barros activados para diferentes 
concentraciones iniciales de NPEOav9 (NPEOav9o). La línea continua representa la ec.4.22. 
empleando los siguientes coeficientes: µmax = 0.05 h-1, KS = 323 mg/L. 
 
Figura 4.19. Efecto de la concentración inicial de NPEOav9 (CNPEOav9o) sobre la velocidad específica 
de consumo de sustrato (qS0). La pendiente de la recta corresponde a un valor de k1 = 0.125 
L/gSST/h  
Desde el punto de vista de la ecuación de Monod, esto implica que el valor de la 
constante de semisaturación para qS0 debe ser mucho mayor que el límite superior 
estudiado de CNPEOav9o = 600 mg/L y en este caso, la ecuación de Monod se reduce a una 
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cinética de primer orden. Por lo tanto, la Figura 4.19 sugiere que la velocidad de consumo 
de sustrato podría representarse adecuadamente con una cinética de primer orden 
respecto de la concentración de sustrato. Considerando además la dependencia tipo 
ecuación de Monod entre µ y CNPEOav9o que se muestra en la Figura 4.18, se propusieron 
las siguientes ecuaciones para representar las velocidades de crecimiento de biomasa 
(RX) y consumo de NPEOav9 (RS) en función de las concentraciones de sustrato (S) y 
biomasa (X): 
       (
 
    
)          4 20) 
                   4 21) 
Teniendo en cuenta que en un experimento tipo batch no hay términos de 
entrada o salida de sustrato o biomasa al reactor, los balances de materia para X y S son: 
  
  
     (
 
    
)           4 22) 
  
  
           4 23) 
Se empleó el software GEPASI para ajustar las ecs. 4.22 y 4.23 a los datos 
mostrados en la Figura 4.17. Como punto de partida del algoritmo de ajuste, el software 
necesita que se le suministre un conjunto de valores estimados de los coeficientes a 
ajustar (µmax, KS y K1). Para ello, se empleó el valor de los coeficientes obtenidos a partir 
de los datos presentados en las Figuras 4.18 y 4.19. Los resultados del procedimiento de 
ajuste se muestran en la Tabla 4.4. 
Como puede verse en la Figura 4.20 el modelo propuesto representa 
adecuadamente la variación de la concentración de biomasa (X) y NPEOx (S) en función 
del tiempo.  
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Figura 4.20. Variación de la concentración de a) NPEOav9 (CNPEOav9) y b) biomasa (X) 
(b,d) en función del tiempo correspondiente a las siguientes concentraciones iniciales de 
tensiactivo (en mg/L): 100 (●), 200 (▼), 300 (■), 400 (▲), 500 (♦) y 600 (●). Las barras indican el 
desvío estándar. Las líneas continuas representan el modelo propuesto (ecs x, y) empleando los 
coeficientes de la Tabla 4.4 
Tabla 4.4. Coeficientes cinéticos del modelo propuesto (ecs. 4.23 y 4.24) 
Coeficiente Valor inicial Valor ajustado 
µmax (h-1) 0.05 0.050 ± 0.003 
KS (mgS/L) 323 196 ± 21 
K1 (L gSST-1 h-1) 0.125 0.151 ± 0.002 
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Los coeficientes de correlación (r2) entre los valores de S y X calculados por el 
modelo (SC, XC) empleando los coeficientes ajustados (Tabla 4.4) en función de los 
valores experimentales (S, X) fueron 0.9903 y 0.9827, respectivamente (Figura 4.21).  
 
Figura 4.21. Valores de a) S y b) X calculados por el modelo (SC, XC) empleando los 
coeficientes ajustados (Tabla 4.4) en función de los valores experimentales (S, X). Las líneas 
continuas indican la correlación perfecta y las líneas discontinuas la banda de ±5% del valor 
experimental. 
El rendimiento en biomasa (YX/S) representa la biomasa producida por unidad de 
sustrato consumido. Este coeficiente se puede calcular de diversas maneras. Por ejemplo, 
considerando que cuando el sustrato se agota se detiene el crecimiento de la biomasa, se 
puede obtener una estimación del rendimiento en biomasa como el cociente entre la 
biomasa producida y el sustrato agregado: 
     
     
  
  4 24)  
Por otra parte, se puede calcular un rendimiento en biomasa como el cociente 
entre las velocidades (o de velocidades específicas) de crecimiento (RX, µ) y de consumo 
de sustrato (RS, qS) (Pirt, 1975): 
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En la Figura 4.22 se muestran los valores de YX/S calculados mediante las 
ecuaciones 4.24 y 4.25 empleando los datos mostrados en las Figura 4.17 a 4.19. Como 
puede observarse en la Figura 4.22, YX/S decrece con el aumento de S0.  
De acuerdo al modelo propuesto, el rendimiento en biomasa calculado como el 
cociente entre las velocidades de crecimiento (RX) y de consumo de sustrato (RS) resulta: 
     
  
  
 
    
        
  4 26) 
Así, el modelo predice una disminución de YX/S en función de S0,  en 
concordancia con el comportamiento de observado (Figura 4.22).  
 
Figura 4.22. Efecto de la concentración inicial de NPEOav9 (CNPEOav9o) sobre el rendimiento en 
biomasa (YX/S) calculado a partir de los datos experimentales mediante las ecs. 4.24 (●) y 4.25 
(▼). La línea continua representa los resultados del modelo propuesto (ec. 4.26) empleando los 
coeficientes de la Tabla 4.4 
Los resultados descriptos en la presente sección demuestran que el rendimiento 
en biomasa de los barros activados aclimatados a NPEOx disminuye (en forma 
hiperbólica) con el aumento de la concentración inicial de NPEOx (Figura 4.22). Este 
comportamiento se observa en los casos en que un cierto sustrato puede presentar 
además un efecto tóxico para la biomasa que lo está metabolizando. La toxicidad podría 
deberse la presencia de altas concentraciones del sustrato, o bien al a formación de algún 
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metabolito tóxico durante la utilización del sustrato (Rittmann y Saez, 1993; Liu, 1998; 
Gostomski y De Vela, 2018). Debe tenerse en cuenta además que los NPEOx estudiados 
son tensioactivos no iónicos que en altas concentraciones pueden desestabilizar la 
membranas de las bacterias, alterando el normal funcionamiento de las mismas. Debido a 
esto, los microorganismos tendrían que destinar una mayor fracción de la energía que 
producen, en funciones de mantenimiento celular. Por otra parte, la despolimerización de 
NPEOx por parte de los microorganismos genera NPEOx de cadena corta, los cuales son 
mas hidrofóbicos y tienen un mayor efecto desestabilizante de las membranas 
bacterianas. En ambos casos, esto determinaría una disminución de la producción de 
biomasa, y por lo tanto, del rendimiento celular (Gostomski y De Vela, 2018).  
4.5. Cuantificación de los oligómeros NPEOi durante la degradación de una mezcla 
comercial de NPEOx 
Los NPEOx estudiados en la presente Tesis son una mezcla de oligómeros 
NPEOi con un determinado tiene un número promedio (x) de unidades etoxiladas. En esta 
sección se estudió la función de distribución de los oligómeros NPEOi durante la 
biodegradación de la mezcla comercial por barros activados en reactores batch. 
4.5.1. Ensayo experimental 
Se realizaron experimentos típicos de degradación de 300 mg/L de NPEOav9 
empleando barros activados aclimatados al mismo. Los oligómeros individuales de NPEOx 
con un determinado grado de polimerización fueron cuantificados mediante HPLC tal 
como se describió en el Capítulo 3. Se evaluaron los NPEOx en solución, los totales y por 
diferencia se calcularon los NPEOx adsorbidos a la biomasa. Para la medida de los 
NPEOx en fase acuosa, las muestras se centrifugaron durante 5 min a 13000 rpm 
(Eppendorf 5415C); luego, y se realizó una dilución con acetonitrilo (1:1 v/v) del 
sobrenadante para mantener en solución todos los oligómeros.  
Con el objeto de cuantificar los NPEOx totales (en solución y adsorbidos en la 
biomasa), se realizaron extracciones de la biomasa utilizando la siguiente metodología: a 
1 mL previo al centrifugado se le agregó 1 mL de acetonitrilo puro para obtener una 
solución 1:1 v/v AcN/muestra, se agitaron las muestras en un mezclador tipo vortex, se 
centrifugaron a 13000 rpm durante 10 minutos en una centrífuga Eppendorf 5415C, se 
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agitaron por segunda vez y se volvió a centrifugar; por último se filtraron empleando una 
membrana Millipore de 0.45 micrones. (Lang y col., 2009) 
4.5.1. Medida de los oligómeros NPEOi durante la remoción de NPEOx en reactores 
batch de barros activados 
La Figura 4.21 muestra los cromatogramas y las distribuciones de NPEOi 
(obtenidas a partir de los cromatogramas como se explicó en el Capítulo 3) 
correspondientes a muestras tomadas al inicio del experimento de biodegradación de 
NPEOav9 con barros activados aclimatados al xenobiótico. Si se comparan las 
distribuciones correspondientes a los NPEOi en fase acuosa, los NPEOi totales (en 
solución y adsorbidos a la bimasa) con la distribución de un patrón de NPEOav9, puede 
observarse que las muestras iniciales contenían una mayor cantidad del oligómeros de 
cadena corta. Por ejemplo, los oligómeros con i ≤ 5 en el patrón suman un 15% mientras 
que en las fases acuosa y total dichos oligómeros corresponden a un 28 y 43%, 
respectivamente. 
El aumento de la proporción de oligómeros de cadena corta en las muestras al 
inicio del experimento se debió a que el inóculo provenía de un cultivo previamente 
aclimatado a NPEOx. Si durante la aclimatación a NPEOx los oligómeros de cadena corta 
se adsorben a la biomasa, al ser empleada ésta como inóculo para el siguiente ensayo, 
los NPEOx adsorbidos son agregados al sistema junto con el inóculo. Entonces, cuando 
se adiciona el pulso del NPEOav9 a degradar, la distribución de oligómeros resultante es 
una combinación de la distribución del NPEOav9 con el aporte de los oligómeros 
provenientes del inóculo. 
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Figura 4.23. a) Ejemplos de cromatogramas y b) distribución relativa de oligómeros NPEOi en fase 
acuosa ( ) y totales ( ) al inicio del experimento. Como comparación se muestra un patrón 
de NPEOav9 ( ). 
En la Sección 4.4.2 se discutió que durante la biodegradación de NPEOx 
mediante barros activados, la concentración de NPEOx totales en fase acuosa disminuye 
en forma exponencial en función del tiempo (Figura 4.15). Sin embargo, esa disminución 
de debió a una acumulación de los mismos sobre la biomasa. Por esta razón la 
concentración total de NPEOx se mantuvo aproximadamente constante. Debe tenerse en 
cuenta que el método de medida de NPEOx mediante HPLC detecta el anillo aromático de 
la molécula. Por lo tanto, la constancia de la concentración de NPEOx totales indicó que 
en las condiciones ensayadas los microorganismos no pueden clivar el anillo aromático.  
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Las Figuras 4.24 a 4.26 muestran la evolución de los oligómeros NPEOi totales 
(fase acuosa más adsorbidos), en fase acuosa y adsorbidos en función del tiempo, 
respectivamente. En términos generales se observa que durante la degradación del 
NPEOav9 ocurre un acortamiento de la cadena de etoxilos hasta obtener principalmente 
NPEO2 (Figura 4.24). En la fase acuosa (Figura 4.25) no se detectaron oligómeros de 
cadena mayor a 5 unidades etoxiladas al final del experimento (t = 7.5 hs). Hubo un 
aumento transitorio de las concentraciones de NPEO2 a NPEO4, con un máximo 
aproximadamente a las 3 - 4 hs del experimento. Las concentraciónes de NPEO0 y 
NPEO1 permanecieron aproximadamente constantes. Es decir, la concentración en la fase 
acuosa de los oligómeros de cadena larga (i > 5) disminuyó en el curso del experimento. 
En contraposición, la concentración de oligómeros de cadena corta mostró una tendencia 
creciente en el período inicial y, a continuación una reducción hasta valores similares a los 
iniciales. Debe notarse que aunque en la fase líquida no hay una remoción significativa de 
oligómeros con i < 5, la eficiencia de remoción de los oligómeros con i  5 fue 
prácticamente del 100%. La Figura 4.26 muestra que al final del experimento los NPEOi 
de cadena corta generados por despolimerización se acumulan sobre la biomasa, 
principalmente como NPEO2 (57%), NPEO3 (22%) y NPEO4 (11%). Por otra parte, los 
oligómeros con i ≤ 1 en conjunto representan aproximadamente un 10% mientras que la 
suma de todos los oligómeros de cadena larga (i > 5) no supera el 10%. 
La acumulación de oligómeros de cadena corta sobre la biomasa puede deberse 
a la hidrofobicidad de los diferentes oligómeros. Cuando el número de grupos EO 
aumenta, la hidrofobicidad de los oligómeros disminuye (Salager y col, 2000) y tendrán 
mayor probabilidad de encontrarse en la fase acuosa. Como los microoganismos 
despolimerizan los NPEOx, esto favorece la adsorción de los NPEOx de cadena corta 
sobre la biomasa. Este efecto podría explicar en parte el incremento de SST no asociado 
al crecimiento que se discutió en la seccion 4.4.  
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Figura 4.24. Concentración de oligómeros NPEOi totales (fase acuosa + adsorbidos) en 
función del tiempo. 
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Figura 4.25. Concentración de oligómeros NPEOi en fase acuosa en función del tiempo. 
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Figura 4.26. Concentración de oligómeros NPEOi adsorbidos a la biomasa en función del 
tiempo 
En la Figura 4.27 se muestra como varía las concentraciones totales los 
diferentes oligómeros durante la aclimatación de un consorcio microbiano a NPEOav9 
como única fuente de carbóno.  
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Figura 4.27. Variación de la concentracion de los oligómeros en función los ciclos de aclimatacion 
al a) Inicio y b) al final de cada batch consecutivo. 
Como la aclimatación se realizó mediante una serie de batch secuenciales de 
remoción de NPEOav9, en donde la biomasa al final de un cierto batch es empleada como 
inóculo para el batch posterior, se puede ver claramente que hay una cantidad creciente 
de oligómeros de cadena corta que fueron producidos en el batch anterior, principalmente 
NPEO2. Esto podría causar un efecto negativo sobre el crecimiento microbiano y el 
mantenimiento celular. En la sección 4.3.2 se vio que de la respiración endógena aumentó 
desde 1.0 mgO2/gSST/h en el ciclo 1 a 2.2 mgO2/gSST/h en el ciclo 10 (Figura 4.11), esto 
indica que el consorcio microbiano requiere el doble de suministro de oxígeno para la 
respiración endógena en el último ciclo en comparación con el primero. 
4.6. Efecto del promedio de las unidades etoxiladas (x) en la remoción de NPEOx en 
reactores batch de barros activados  
En esta sección se analiza el efecto de las unidades etoxiladas en la 
degradación, utilizando diferentes mezclas comerciales con un promedio cinco, nueve y 
doce unidades etoxiladas (NPEOav5, NPEOav9, NPEOav12) como única fuente de carbóno. 
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4.6.1 Ensayo experimental 
Se analizó el efecto del promedio de las unidades etoxiladas en la remoción de 
NPEOx por barros activados aclimatados en reactores batch. El medio de cultivo mineral 
fue el mismo que el utilizado en el inciso  4.1.1.  
Para el ensayo se utilizó un biorreactor discontinuo constituido por un vaso 
cilíndrico de vidrio de 600 mL con 300 L de volumen de trabajo. La aireación se 
proporcionó como se describió en sección 4.1.1. Se estudió la biodegradación de tres 
mezclas comerciales de NPEOx, con un promedio de 5 (NPEOav5), 9 (NPEOav9) y 12 
(NPEOav12) unidades etoxiladas. En todos los casos se utilizó una concentración inicial de 
NPEOx de 300 mg/L. En cada experimento se midió la concentración total de NPEOx en 
solución y la distribución de oligómeros individuales en función del tiempo y la 
concentración de biomasa.  
4.6.2. Análisis del efecto del número promedio de las unidades etoxiladas (n) en la 
remoción de NPEOx en reactores batch de barros activados  
En la Figura 4.28 se muestra la degradación de las mezclas comerciales 
estudiadas en la fase soluble y la acumulación en la fase insoluble, utilizando como única 
fuente de carbóno cada uno de los tres tensioactivos. En términos generales se observó 
que el inóculo aclimatado a consumir NPEOav9 fue capaz de utilizar como única fuente de 
carbóno y energía otras mezclas comerciales de NPEOx (NPEOav5 y NPEOav12). Con 
relación a los rendimientos celulares finales medidos como mgSST/L, los mismos 
aumentaron en el orden NPEOav5 < NPEOav9 < NPEOav12  (Tabla 4.5). Estos resultados 
sugieren que la verdadera fuente de carbóno para el crecimiento se deriva 
exclusivamente de la cadena de etoxilos (EO).  
Para todas las mezclas comerciales utilizadas, la biodegradación se produjo por 
el acortamiento de la cadena etoxilada, lo que condujo a la acumulación de NPEO2 
indistintamente de la cantidad de grupos etoxiladas promedio del NPEOx utilizado como 
fuente de carbóno como se puede ver en la Figura 4.29. Estos resultados son coherentes 
con los obtenidos por varios autores (Ferguson y col, 2001; Loos y col, 2007; Yu y col, 
2009) que estudiaron la biodegradación de diferentes mezclas comerciales de Nonilfenol 
Polietoxilado (NPEOx) y Octilfenol Polietoxilado (OPEOx) por diferentes cepas y sostienen 
que la biodegradación de mezclas comerciales de NPEOx y OPEOx con un promedio x de 
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unidades etoxiladas conducen al acortamiento de las cadenas etoxilada, produciendo 
metabolitos que tienen baja solubilidad en agua y se adsorben a sólidos en suspensión y 
sedimentos. 
Como se trató previemante, la desplimerización de un cierto NPEOavx (con x = 5, 9 
o 12) se detiene aproximadamente en NPEO2. Asi, los microorganismos tendrían 
disponibles como fuente de carbóno (x - 2) moles de EO por mol de NPEOavx 
despolimerizado. Si Cx0 es la concentración inicial (mM) del NPEOavx estudiado, la 
concentración de EO disponibles como fuente de carbóno (EOD) es: 
              4 27) 
Si se asume que todos los EO que se liberaron por despolimerización fueron 
consumidos por los micoorganismos, se puede calcular un rendimiento de biomasa en 
etoxilos (YX/EO) como 
      
  
   
  4 28) 
donde X es el incremento en biomasa.  
La Tabla 4.5 muestra que para cada NPEOx estudiado los valores calculados de 
YX/EO fueron similares, confirmando que la cadena de EO es la verdadera fuente de 
carbóno para los microorganismos  
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Figura 4.28. Variación de la concentracion de NPEOx total, soluble y adherida a la biomasa usando como fuente de carbóno NPEOav5, 
NPEOav9 y NPEOav12  
 
Tabla 4.5. Variación de la concentración de SST usando como fuente de carbóno NPEOav5, NPEOav9 y NPEOav12 
   X (mg SST/L)  
 CX0 (mM) EOD (mM) Inicial Final X  YX/EO (mgSST/mmolEO) 
NPEOav5 0.68 2.0 2075 2183 108 54.0 
NPEOav9 0.48 3.4 2093 2281 188 55.3 
NPEOav12 0.40 4.0 2123 2343 220 55.0 
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Figura 4.29. Variación de la concentración de oligómeros utilizando como fuente de carbóno 
NPEOx con distinta cantidad de unidades etoxiladas 
 
 
149 
 
4.7. Análisis de las comunidades bacterianas implicadas en la biodegradación de 
NPEOx 
El rendimiento y la estabilidad de los procesos biológicos de tratamiento de 
efluentes están determinados por la capacidad de degradativa de las comunidades 
microbianas presentes. La composición de la comunidad microbiana depende a su vez del 
tipo de efluente y de otras presiones selectivas, tales como el tiempo de retención celular, 
la temperatura, las condiciones redox y demás factores extrínsecos (Lozada y col,2004). 
En la presente sección se comparan tres comunidades microbianas provenientes de 
reactores de barros activados alimentados con diferentes sistemas modelo de aguas 
residuales. 
4.7.1. Ensayo Experimental 
Se analizaron tres muestras (A, B y C) de barros activados. La muestra A fue 
obtenida de un reactor alimentado con suero de queso como única fuente de carbóno. 
Estos barros fueron empleados como inóculo para un reactor alimentado con fenol como 
fuente de carbóno (muestra B). A su vez, los barros aclimatados a fenol fueron empleados 
como inóculo de partida para aclimatar la biomasa a NPEOav9 (muestra C).  
Para cada reactor se calculó el Índice Volumétrico de Lodos (IVL) y se realizó 
observación microscópica de los barros usando un microscopio Leica con cámara 
fotográfica. El índice volumétrico de lodos (IVL) es un parámetro utilizado para 
caracterizar la sedimentabilidad de los barros activados y se define como el volumen 
ocupado por los barros activados luego de un período de sedimentación de 30 minutos 
(ml/L) dividido por la concentración de barros (X, gTSS/L) (Wanner, 1994). Valores de IVL 
entre 50 y 150 ml/g indican un buen funcionamiento de la planta de tratamiento de 
efluentes por barros activados. 
Asimismo, se analizó la estructura de la comunidad microbiana en términos de 
diversidad genómica empleando una técnica de biología molecular. Para ello, se aisló el 
ADN genómico bacteriano de las tres muestras de barros. Los fragmentos del gen para la 
subunidad pequeña del ARN ribosomal fueron amplificados por reacción en cadena de la 
polimerasa (PCR) como se explicó en el Capítulo 2. El producto de esta reacción consistió 
en una mezcla de amplicones de PCR correspondientes a cada una de las bacterias 
presentes en las muestras, los cuales fueron separados en forma subsiguiente por DGGE 
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(Capitulo 2). El resultado fue un perfil de bandas, donde cada una corresponde a una 
secuencia de ADNr de uno de los miembros predominantes de la comunidad bacteriana. 
4.7.2. Análisis macroscópico y microscópico del barro 
En la Figura 4.30 se encuentra una micrografia de los barros activados del 
reactor A (alimentados con suero de queso). Se pueden observar ciliados sésiles y 
ciliados móviles de fondo. En la Figura 4.31 se muestran flóculos compactos, densos con 
aspecto resistente, estos flóculos evidencian un equilibrio entre los microorganismos 
formadores de flóculos y los filamentosos (Perez, 2016). Estos barros activados 
presentaron un IVL entre 80 y 120 mL/g, con un sobrenadante poco turbio, indicando un 
buen funcionamiento de la planta de tratamiento 
a) a 
  
b) b 
  
Figura 4.30. Microfauna del reactor A. 200X y 400X 
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Figura 4.31. Flóculos formados por los barros del reactor A. 10X 
En la Figura 4.32 se encuentra una micrografía de los barros activados 
aclimatados a fenol. Como puede observarse, la diversidad de la población microbiana 
disminuyó significativamente. Sin embargo, se observan rotíferos, ciliados, nematodos 
que indica un buen funcionamiento de la planta de tratamiento. En este caso, el IVL 
resultó 95 mL/g, también con un sobrenadante poco turbio, indicando un barro con 
apropiadas características de sedimentación. 
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a) a 
   
b) b 
 
Figura 4.32. Microfauna y flóculos de los barros del reactor C. a) 200X y b) 10X 
En la Figura 4.33 se encuentra una micrografía de los barros activados 
aclimatados a NPEOav9. Como puede observarse, la diversidad de la población microbiana 
pareciera disminuir con respecto a los barros aclimatados a fenol. Se obtuvo un IVL de 
153.2 mL/g, más elevado que en el Reactor B, por lo que la sedimentabilidad del barro se 
vio afectada, además el sobrenadante resultó ligeramente turbio. La turbidez aumento de 
ciclo a ciclo de aclimatación.  
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a) a 
  
b) b 
  
Figura 4.33. Microfauna y flóculos de los barros del reactor C. a) 200X y b) 10X 
4.7.3. Análisis de las comunidades microbianas por electroforesis en gel con 
gradiente de desnaturalización (DGGE) 
La observación microscópica de las muestras de barros provenientes de los 
reactores A, B y C reveló que el agregado continuo de fenol (y luego de NPEOav9) 
reduciría la diversidad microbiana, obteniéndose flóculos más compactos y de rápida 
sedimentación en el caso del reactor B (Figura 4.31) y un lodo con un valor mayor de IVL 
y de sedimentación más lenta en el caso del reactor C (Figura 4.32).  
En electroforesis en geles con gradiente desnaturalizante (DGGE), los 
fragmentos de ADN de igual longitud pero distinta secuencia son separados en base a la 
diferente movilidad electroforética de cada fragmento (Muyzer y col, 1993). Cada banda 
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representa un taxón independiente (especies de microorganismos presentes, cuando se 
trata del análisis de comunidades microbianas), y la intensidad se corresponde 
aproximadamente con su abundancia relativa en la comunidad. Al comparar entre 
muestras, las bandas que se ubican en la misma posición del gel se consideran taxones 
equivalentes.  
La Figura 4.34 muestra que el número de bandas DGGE fue de 15 para el 
reactor A, 9 para el reactor B y 9 para el reactor C. Como era de esperar, el reactor A 
(alimentado con Suero de Queso) presentó una mayor diversidad bacteriana. Además, 
puede observarse que todas las bandas correspondientes a las comunidades B y C 
también aparecen en la A. Esto sugiere que las comunidades que se obtienen cuando se 
aclimatan a fenol y a NPEOav9 son un subconjunto de la comunidad inicial, la cual se 
obtuvo con suero de queso como fuente de carbóno. Aunque en el reactor C (alimentado 
con NPEOav9) se observaron las mismas bandas que en reactor B (alimentado con fenol), 
la diferencia de intensidades relativas indica una diferente ditribución de la población 
bacteriana. Debido a que el consorcio aclimatado a fenol era similar al consorcio 
aclimatado a NPEOav9, esto explicaría la razón por la cual el inóculo proveniente de barros 
que aclimatados a fenol logro degradar NPEOav9 en tiempos mas cortos que los barros 
provenientes de suero de queso (Sección 4.1).  
Debe destacarse que los microorganismos aclimatados a fenol (muestra B) 
pueden crecer activamente en fenol como única fuente de carbóno. Además, diversos 
estudios indican que éstos microorganismos poseen las enzimas necesarias (en especial, 
oxigenasas) para clivar el anillo aromático (Lobo y col., 2014). Como la comunidad C 
estaba compuesta por las mismas especies que la B pero con diferente distribución 
relativa, es esperable que en la comunidad C también esten presentes las enzimas (o al 
menos los genes que codifican a estas) necesarias para clivar el anillo aromático. Sin 
embargo, en los experimentos de degradación de NPEOx se demostró que los barros 
aclimatados a NPEOx pueden despolimerizar la cadena de etoxilos, pero no pueden clivar 
el anillo aromático del nonilfenol (Sección 4.4.2.). Por lo tanto, esto implica que, o bien no 
se expresan las enzimas necesarias, o bien estan expresadas pero el nonilfenol no es un 
sustrato adecuado para ellas.  
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Figura 4.34. Numeración de Bandas de los reactores A, B y C por DGGE 
4.8. Producción de polihidroxialcanoatos (PHA) por lodos activados aclimatados a 
degradar fenol y NPEOx 
En la sección 4.4 se observó un aumento de los SST no asociada al crecimiento 
de la biomasa, este incremento se puede deber a la generación de compuestos 
intracelulares como los polihidroxialcanoatos (PHA). Los PHA son poliésteres lineales 
sintetizados intracelularmente por algunos microorganismos sometidos a condiciones de 
estrés como reserva de carbóno y energía que, una vez extraídos de la célula, presentan 
propiedades físicas similares a plásticos derivados del petróleo. Las bacterias sintetizan el 
PHA en varias formas, entre los cuales el polihidroxibutirato (PHB) es el poliéster de 
cadena más corta en esa familia (González García y col, 2013).  
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El tratamiento de efluentes genera barros cuya disposición final representa 
actualmente un creciente desafío debido a factores económicos, ambientales y de 
regulación, por lo cual es fundamental el estudio de estrategias para disminuir la cantidad 
de barros generados durante el tratamiento de estos efluentes. Estos barros se podrían 
revalorizar mediante la producción de PHA, siendo éstos una alternativa prometedora en 
la producción de plásticos biodegradables. 
4.8.1. Ensayo Experimental 
Los barros de los reactores B y C aclimatados a fenol y NPEOav9 se los sometió a 
un estrés producido por la escasez de nutrientes, en este caso nitrógeno. Los gránulos 
intracelulares de PHA de los reactores fueron detectados por tinción con Negro Sudan y 
espectroscopía infrarroja con transformada de Fourier (FTIR). La acumulación de PHA se 
determinó por medio de la extracción del polímero como se explicó en el Capítulo 2. 
4.8.2. Detección de PHA por tinción con Sudan Black y FT-IR. Cuantificación por 
análisis de imágenes.  
Los PHAs son acumulados intracelularmente como polímeros amorfos en 
gránulos de diferentes tamaños, ellos están rodeados por una monocapa fosfolipidica 
(Lopez-Cortez y col., 2008). Se emplean usualmente colorantes lipofilicos para la 
detección gránulos del polímero intracelular (Jendrossek, 2009). La coloración con Negro 
Sudan en solución alcohólica es la técnica más utilizada, dado que el procedimiento 
demuestra el contenido graso intracelular de las bacterias, por medio de la preparación de 
suspensiones de los organismos, formándose una película bacteriana y generando el 
contraste de observación con safranina, la cual permite visualizar la presencia o ausencia 
de polímero de naturaleza lipídica neutra en forma de gránulos intracelulares (Burdón, 
1946; Jendrossek, 2009). En la Figura 4.35 se muestra la micrografía de los barros del 
reactor B y C. En ambos casos se observó tanto por tinción con Negro de Sudan como 
por observación microscópica la presencia de gránulos negros que indicarían la presencia 
de PHA (Ruth y col., 2007).  
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Figura 4.35. Micrografía de los barros del reactor B y C con tinción Sudan Black 
La metodología utilizada para la obtención del polímero fué la extracción de PHA 
de la biomasa microbiana mediante el uso de hidrocarburos clorados, utilizando la técnica 
de reflujo con cloroformo (Fuchtenbusch, 1996).  
En la Figura 4.36 se muestra el procedimiento la extracción y obtención del 
polímero. La biomasa obtenida de los reactores B y C, fue separada por centrifugación y 
se en estufa de vació hasta peso constante X (gST/L) (Figura 4.34a). Luego, se realizó la 
extracción con Cloroformo a 60°C durante 3 hs. Posteriormente, se procedió a precipitar 
el polímero con etanol al 96% a 4°C, separando la solución por centrifugación. La 
purificación del polímero se realizó mediante varios lavados con solución hidro-alcohólica 
al 50%. Finalmente, el polímero purificado se secó en estufa de vacío hasta peso 
constante P. 
El polímero fue identificado como PHA cuando se observó un pico máximo de 
absorbancia a 235 nm. Con las concentraciones de la biomasa celular (X) y PHA (P) se 
calculó el Y (p/x): coeficiente de rendimiento del producto con relación a la biomasa 
(Dorán, 1995) o cantidad de PHA obtenido por cantidad de biomasa formada (g.g-1): 
     
 
 
  4 29) 
 
Reactor B                                          Reactor C 
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Figura 4.36. a) Separación de la Biomasa que contiene PHA y b)  Extracción y obtención del 
polímero 
El rendimiento del polímero extraído resultó 0.1594 (gPHA/gST) y 0.153 
(gPHA/gST) para los reactores B y C, respectivamente. Los rendimientos de polímeros 
extraídos de biomasa de cultivos mixtos informados por diversos autores varían entre 
0.380 y 0.087 (Gurieff y Lant, 2007; .Morgan-Sagastume y col., 2010; Valentino y col., 
2015) y se encuentran dentro de los valores obtenidos en este trabajo de tesis 
En la Figura 4.37 se presentan los espectros de absorción FT-IR 
correspondientes a ambos barros. En ambos casos, las curvas presentan un pico a una 
longitud de onda de 1736 cm-1 correspondiente a la vibración del grupo funcional éster 
C=O del PHA (Arcos-Hernandez y col., 2010; Werker y col., 2015). La técnica 
espectroscópica permitió confirmar la presencia de PHA. 
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Figura 4.37. Espectros de absorción FT-IR para ambos barros. 
4.9. Mecanismo propuesto para la biodegradación de NPEOx 
El patrón observado para la biodegradación de los NPEOx por el cultivo 
microbiano aclimatado mostró la disminución de la concentración de oligómeros que 
contienen una cadena etoxilada larga y la acumulación de oligómeros que contienen una 
cadena corta, siendo el principal producto de degradación final  el oligómero NPEO2. En la 
sección 4.6 se observó que el aumento de la biomasa se incrementó en el siguiente orden  
NPEOav5 < NPEOav9 < NPEOav12. Estos resultados implicaron que el carbóno para el 
crecimiento derivaba exclusivamente de la cadena de etoxilada, una conclusión 
confirmada por análisis de HPLC de compuestos intermedios formados durante la 
biodegradación, que mostraron que a medida que los NPEOx se degradaban a oligómeros 
más cortos, el área total del pico de la fase total (soluble más adherida a la biomasa) 
permanecía constante en todo momento.  
Según algunos autores  John y White, 1998; Staples y col, 2001; Zgoła-
Grześkowiak y col, 2014) la acumulacion NPEO2 podría ocurrir por la escisión de todos los 
oligómeros en el enlace éter entre el segundo y tercer enlace desde el anillo aromático 
por la eliminación secuencial de las unidades etoxiladas (exoscisión). Sin embargo, si el 
mecanismo fuese la escisión de todos los oligómeros en el enlace éter entre el segundo y 
tercer enlace desde el anillo aromático, todos los oligómeros disminuirían de forma 
simultánea, aunque posiblemente a un ritmo diferente. Además, en ese caso no habría 
aumentos transitorios de las concentraciones de algunos oligómeros, sino solo un 
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incremento del NPEO2. Por el contrario, en el mecanismo de eliminación secuencial de las 
unidades etoxiladas, sólo los oligómeros más largos podrían disminuir. En cambio, la 
concentración de oligómeros de longitud intermedia sería el resultado neto entre su propia 
velocidad de degradación y su velocidad de producción debido a la degradación de 
oligómeros más largos. Por lo tanto, se podría observar un aumento transitorio de ciertos 
oligómeros de cadena intermedia. A partir de las Figuras 4.24-4.26 se puede advertir que 
los oligómeros intermedios con frecuencia mostraron aumentos transitorios de 
concentración, en concordancia con el mecanismo de eliminación secuencial de 
biodegradacion. 
Según John y White (1998) la despolimerizacion secuencial de NPEOx podria 
ocurrir según la ecuacion 4.30: 
                              4 30)         
                                          
  
Si el acetaldehído liberado quedara en solución, no se observaría una 
disminución de la DQO soluble, tal como se discutió en la Sección 4.4.2. Por lo tanto, el 
producto liberado debe estar siendo rápidamente utilizados como fuente de carbóno. 
Además, esta sería la razón por la cual el agregado de un pulso de NPEOx provoca el 
incremento de la velocidad de respiración de los microorganismos que se observa en los 
ensayos respirometricos (Seccion 4.3).  
En sistemas biológicos existen varias enzimas que oxidan el acetaldehido a 
acetato, tales como la aldehido deshidrogenasa (EC 1.2.99.3) y la carboxilato reductasa 
(EC 1.2.99.6). Mientras que la primera usa NAD+ como aceptor de electrones, no se 
conocen los aceptores para la segunda. Existen numerosos estudios que demuestran que 
en condiciones dinámicas los barros activados pueden utilizar acetato para sintetizar 
polihidroxialcanoatos (PHA) y emplear el PHA como fuente de carbóno y energía para 
crecimiento (Gross y Kalra, 2002; Zeng y col; 2003). Asi, es posible que el acetaldehido 
generado por la despolimerizacion de NPEOx sea convertido en acetato, la verdadera 
fuente de carbóno y energia para los microorganismos.  Este acetato sería rápidamente 
consumido tanto en el proceso de síntesis de PHA, como para el crecimiento directo de 
los microorganismos. Como se vió en la sección anterior, se ha aislado PHA en barros 
activados que crecen en NPEOx como única fuente de carbóno, lo que es consistente con 
el mecanismo propuesto.  
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Si se parte de una mezcla de NPEOx con un promedio de 9 unidades etoxiladas, 
se liberan 7 moles de acetaldehido por mol de NPEO9 que se despolimeriza a NPEO2. 
Luego, la oxidación del aldehido a acetato consumiría 3.5 moles de oxígeno por mol de 
NPEOav9, este valor es aproximadamente la mitad del valor experimental obtenido por 
respirometría: 7.1 ± 0.8 molO2/mol NPEOav9. 
De acuerdo a los datos de literatura (Fan y col, 2012) el consumo de oxígeno 
asociado al consumo de acetato varía entre 0.2 y 0.4 grO2/grDQO. Teniendo en cuenta 
que un mol de ácido acético (AcH) representan 64 grDQO, resulta que se consumen 0.4 a 
0.8 molO2 por molAcH. Durante la despolimerizacion de un mol de NPEO9 a NPEO2 se 
liberan 7 moles de acetaldehido, los cuales se oxidarían para formar acetato, 
consumiendo 3.5 molO2/molNPEO9. Luego, esos 7 moles de acetato se metabolizarían 
para dar PHA y biomasa, consumiendo de 2.8 a 5.6 molO2/molNPEOav9. La combinación 
de estas tres etapas (despolimeriacion, oxidación del acetaldehido a acetato y 
metabolización del acetato) daría un consumo total de oxígeno entre 6.3 y 9.1 
molO2/molNPEOav9. Es importante destacar que el valor obtenido de Yo/s = 7.1 ± 0.8 
molO2/mol NPEOav9 por métdos respirométricos se encuentra dentro de este rango.  
El acortamiento progresivo de las cadenas de etoxilo durante la biodegradación 
haría que las moléculas más lipofílicas prevalezcan, lo que aumentaría  la adsorción de 
estos NPEOx  de cadena corta a los barros activados. La adsorción puede a su vez influir 
en la biodisponibilidad de los compuestos intermedios de biodegradación para promover 
la biodegradación por bacterias. Por lo tanto, el mecanismo de eliminación secuencial 
propuesto, tendrá repercusiones significativas en la evaluación del destino 
medioambiental de este grupo de tensioactivos, debiéndose tomar medidas de remoción 
eficiente de los mismos. 
4.10. Conclusiones del Capitulo  
 Los barros aclimatados a fenol resultaron adecuados para la remoción de NPEOx. 
Los barros activados aclimatados a fenol presentaron un período de adaptación de 
30 a 50 horas, luego de este período remoción de NPEOx fue de alrededor de 10 
hs. No se observó inhibición del consorcio microbiano por NPEOx en el rango de 
concentración estudiado.   
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 La aclimatación de los barros se logró luego de 3 ciclos de operación del reactor 
conservándose en los ciclos posteriores. También se advirtió, a partir de ese ciclo, 
un consumo de amonio que se correspondió al consumo de NPEOx observado, por 
lo que se puede asociar este consumo al requerido para la biooxidación de 
NPEOx. A partir de ciclo 7, los rendimientos Yx/s se estabilizaron en 0.30 ± 0.07 
mgSST/mgDQOs y 34.4 ± 6.60 mgSST/mmolEOx.  
 El análisis de los respirogramas indica que partir del 3º ciclo el consumo de NPEOx 
pareciera ocurrir en una sola etapa o no se distingue entre las etapas sucesivas y 
el tiempo necesario para remover del NPEOx se mantiene aproximadamente 
constante. 
 La comparación entre la demanda teorica de oxigeno DTeO y la DQOs sugirió que 
el proceso de biodegradación aeróbica de NPEOx mediante barros activados 
podría ocurrir vía un acortamiento secuencial de la cadena de etoxilos hasta un 
valor de n entre 1 y 2, seguido por una remoción de los oligómeros de cadena 
corta. 
 Del análisis detallado del 3º ciclo resulta que hay una fracción de SST no asociada 
al crecimiento microbiano, que podrian ser productos de degradacion adheridos a 
la biomasa o compuestos intracelularmente sintetizados como reserva de carbóno 
y energía, como los polihidroxialcanoatos (PHA). 
 La evolución de la concentración total, soluble y adherida a la biomasa de NPEOav9 
por HPLC mostró que en fase soluble el porcentaje fue de 77% a las 7.5 hs. La 
concentracion de NPEOav9 adherida a la biomasa aumentó en el transcurso del 
ensayo, lo que podría originar el aumento de SST no asociado al incremento a de 
la biomasa mencionado anteriormente adherida a la biomasa aumenta en el 
transcurso del ensayo, lo que podría originar el aumento de SST no asociado al 
incremento a de la biomasa, mientras que la suma de la concentracion de NPEOx 
en ambas fases se mantiene constante.frase demasiado larga y confusa reescribir  
 Como el método de medición de NPEOx por HPLC detecta los anillos aromáticos 
de la molécula y la concentración total de NPEOx fue constante en función del 
tiempo, se dedujo que los barros activados no pudieron clivar el anillo aromático 
del NPEOx en las condiciones ensayadas. Este resultado sugiere que los 
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microorganismos no pudieron haber empleado esta parte de la molécula de 
NPEOx como fuente de carbóno.  
 Los resultados presentados sugieren que la remoción biológica de NPEOx 
comenzaría con el acortamiento secuencial de la cadena de etoxilos, los cuales 
serían la verdadera fuente de carbóno para el crecimiento bacteriano, seguido de 
la adsorción de los NPEOx de cadena corta a la biomasa. 
 Se obtuvo un valor de velocidad específica de crecimiento   = 0.034 h-1. Se puede 
observar como con la aplicación del modelo cinético Monod se consigue un buen 
ajuste entre los valores teóricos obtenidos a partir de la expresión del modelo, y 
por medio de círculos los valores experimentales para los diferentes ensayos. 
 El análisis de la concentración de cada uno de los oligómeros por HPLC permitió 
comprobar que en la biodegradación de NPEOx por el cultivo microbiano, los 
oligómeros más largos desaparecieron progresivamente desde el principio, 
mientras que los oligómeros intermedios eran más persistente y NPEO2 se 
acumulaba como el principal producto final , principalmente adherido a la biomasa. 
 Se puedo advertir que la cantidad de oligómeros de cadena corta adheridos a la 
biomasa era creciente ciclo tras ciclo de aclimatación. Esto podría causar un 
efecto negativo sobre el crecimiento microbiano y el mantenimiento celular. 
 Para todas las mezclas comerciales utilizadas, la biodegradación se produjo por el 
acortamiento de la cadena etoxilada, lo que condujo a la acumulación de NPEO2 
indistintamente de la cantidad de grupos etoxiladas promedio del NPEOx utilizado 
como fuente de carbóno. 
 Los resultados del aumento de la biomasa en orden creciente según 
NPEOav5 <NPEOav9 <NPEOav12 confirmaron que el carbóno para el crecimiento se 
derivaba exclusivamente de la cadena de etoxilada 
 El consorcio capaz de remover fenol estaba compuesto por las mismas 
poblaciones que el consorcio aclimatado a NPEOx y ambos eran capaces de 
acumular PHA, con un rendimiento del polímero extraído de 0.1594  (gPHA/gST) 
para barros aclimatados a fenol y 0.153  (gPHA/gST) para barros aclimatados a 
NPEOx.  
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 El mecanismo propuesto es que la biodegradación de NPEOx procede a través de 
la eliminación secuencial cadena de etoxilada. La oxidación del aldehido a acetato 
esta asociada tanto al consumo de oxigeno observado, a la síntesis de PHA como 
al crecimiento de los microorganismos. 
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CAPITULO 5 
Remoción de Nonilfenol Polietoxilado de aguas 
residuales empleando tratamiento 
fisicoquímico 
Los procesos fisicoquímicos se postulan como una buena opción para el tratamiento de 
contaminantes emergentes. Se analizará la capacidad de distintos adsorbentes para 
remover mezclas comerciales de NPEOx del agua para utilizarlo como tratamiento 
terciario o complementario del tratamiento biológico de aguas residuales. 
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Objetivos  
 Analizar la posibilidad de utilizar tratamientos por adsorción para remover NPEOx  
 Analizar las características de los adsorbatos. 
 Analizar las características de los adsorbentes y su composición. 
 Estudiar el sistema adsorbente-adsorbato 
 Estudiar el efecto de tipo de adsorción de NPEOx con diferentes unidades 
etoxiladas. 
 Estudiar el efecto de la concentración de adsorbente en el proceso de adsorción. 
 Analizar la adsorción selectiva de los diferentes oligómeros de NPEOx sobre 
carbón activado y lignito 
 Analizar la aplicabilidad de diferentes modelos de isotermas de adsorción  
 Determinar las cinéticas de adsorción,  
 Determinar los parámetros termodinámicos que caracterizan al sistema de 
adsorción. 
 Proponer un mecanismo de adsorción que caracterice el sistema 
5.1. Caracterización adsorbato  
En este capítulo se analiza la remoción del contaminante (NPEOx) en la fase 
liquida por adsorción en la fase sólida, denominada adsorbente. En este proceso la 
especie que se va a adsorber es el adsortivo, que en el estado adsorbido recibe el 
nombre de adsorbato. Los adsorbentes estudiados son carbón activado comercial y 
lignito, como alternativa de adsorbente de bajo costo. 
En primer lugar, se determina la cantidad de tensioactivo adsorbida por unidad de 
área de superficie y el área ocupada por molécula, para cada una de las diferentes 
mezclas (NPEOav5, NPEOav9 y NPEOav12) mediante la aplicación de la ecuación de Gibbs. 
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Esto permite conocer la cantidad de área de adsorción requerida para producir la 
remoción del contaminante (NPEOx) de la fase liquida. 
Por otra parte, cuando los tensioactivos se encuentran en una concentración 
superior a concentración micelar crítica (CMC), las moléculas de éstos forman agregados 
moleculares denominados micelas y el fenómeno de adsorción puede sufrir alteraciones 
ya que las características del adsorbato se modifican. En esta sección se determina 
también la concentración micelar critica (CMC) de las mezclas de NPEOav5, NPEOav9 y 
NPEOav12. 
5.1.1 Ensayos experimentales 
Para caracterizar las diferentes mezclas comerciales de NPEOx se realizaron 
mediciones de la tensión superficial de mezclas de NPEOav5, NPEOav9 y NPEOav12 con 
concentración de 1.10-8 a 1.10-2 M. La metodología ha sido descripta en el Capítulo 2 
―Materiales y Métodos‖  
5.1.2. Concentración superficial de exceso y área por molécula de surfactante en la 
interfase  
La Figura 5.1 muestra la variación de la tensión superficial en función del 
logaritmo de la concentración de los NPEOx estudiados. Se pueden observar 
cualitativamente tres zonas bien diferenciadas. En la zona I, la tensión superficial no se 
modifica respecto del valor que corresponde al agua pura (72 dyn/cm). En esta primera 
zona (I), la gran mayoría de las moléculas de surfactante se adsorben en la superficie 
agua-aire y su concentración superficial crece rápidamente. 
A partir de una cierta concentración de tensioactivo la tensión interfacial decrece 
linealmente con el logaritmo de la concentración. En esta segunda zona (II) la superficie 
está por lo tanto saturada y las moléculas de surfactante que se añaden deben 
solubilizarse en la fase acuosa, lo que es poco favorable desde el punto de vista 
energético, por la presencia del grupo no-polar C9H19.  
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Figura 5.1. Tensión superficial en función de la concentración de los surfactantes donde se 
observan las zonas I, II y III de a) NPEOav12, b) NPEOav9 y c) NPEOav5  
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A partir de los datos de la Figura 5.1 se calculó la concentración superficial de 
exceso (Γ), que viene dada por la Isoterma de adsorción de Gibbs (Arias y col, 2009):  
   
 
  
(
  
    
)
  
 5 1) 
donde Γ es concentración superficial de exceso (moles/m2), R es la constante de gases 
(J/mol·K), T es la Temperatura (K), C es la concentración (moles/L),  en la en J/m2 (1 
dyn/cm = 10-3 J/m2) 
En la Figura 5.1 se muestra la Tensión superficial en función del logaritmo de 
concentración de NPEOav5, NPEOav9 y NPEOav12, y la línea recta en la en la zona II indica 
la regresión lineal. 
El área ocupada por mol es la inversa de la concentración superficial. Si se 
quiere calcular el área por molécula simplemente se debe dividir por el número de 
Avogadro 
  
 
  
 5 2) 
Donde Γ es el valor de concentración superficial de exceso (moles / m2) calculada 
a partir de la ecuación de Gibbs usando el valor de dɣ/d  ln  C)) justo debajo de la CMC 
siendo N el número de Avogadro. En la Tabla 5.1 se muestran los valores obtenidos de 
concentración superficial de exceso y el área ocupada por molécula. 
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Tabla 5.1: Concentración superficial de exceso y área por molécula de NPEOav5, NPEOav9 y 
NPEOav12 
 
 
 
 
 
 
 
En la bibliografía consultada se pueden observar variaciones en los valores 
obtenidos de área por molécula. Calvo y col. (2009) determinaron el área por molécula de 
los tensioactivos comerciales de NPEOx ramificados denominados (Tergitol) y obtuvieron  
un valor de área por molécula igual a 51 °A2 para el NPEOav9 y 67 °A2 NPEOav12. Por otra 
parte, Atta y col. (2013) determinaron el área por molécula de tensioactivos comerciales 
de NPEOav10 reportando un valor de 97 °A2. Estas variaciones se pueden deber a las 
variaciones que existen entre las diferentes mezclas comerciales utilizadas y a las 
diferentes condiciones de ensayo tales como la temperatura, por ejemplo (Atta y col., 
2013). 
Las dimensiones de las moléculas de los oligómeros mayoritarios de las mezclas 
comerciales estudiadas (NPEOi), considerando una conformación molecular 
completamente estirada de la cadena alifática fue calculada con el software JSmol, el cual 
devuelve una representación tridimensional de una molécula y permite determinar la 
longitud de los enlace  En la Figura 5.2 se muestra, a modo de ejemplo, una impresión de 
pantalla del programa utilizado para calcular las dimensiones moleculares, y en la Tabla 
5.2. se muestran los resultados obtenidos. 
Tensioactivo Γ mol/m2)x106 A(°A2) 
NPEOav5 1.9 ± 0.2 87 ± 3 
NPEOav9 1.7 ± 0.1 105 ± 7 
NPEOav12 1.5± 0.1 118 ± 5 
X 
 171 
 
 
Figura 5.2: Esquema para el cálculo de dimensiones moleculares de NPEO9 
 
 
 
 
 
 
Tabla 5.3: Dimensiones de la molécula de NPEOi 
Según los valores de la tabla 5.3, el área de la molécula de NPEO5, NPEO9 y 
NPEO12 en el plano XY, considerando una sección rectangular, resultan 69.4 °A2, 85.2 
°A2, 92.3 °A2, respectivamente. Estas áreas resultaron similares a las obtenidas mediante 
el ensayo experimental (Tabla 5.1).  
La sección más pequeña corresponde a la proyectada por el plano YZ, que es 
igual a 5.9 °A2 para NPEO5, NPEO9 y NPEO12. La longitud máxima de dicha sección es 
3.51 °A, por lo que en el caso de estructuras microporosas donde el diámetro nominal del 
poro sea del orden a 3.51 °A, las moléculas no podrán ser adsorbidas en la superficie del 
poro, incluso por su sección más pequeña. 
5.1.3. Concentración Micelar Crítica  
En la zona denominada III de la Figura 5.1, el tensioactivo alcanza la 
concentración micelar critica (CMC), las interacciones entre moléculas del surfactante 
Tensioactivo X (°A) Y(°A) Z(°A) 
NPEO5 41.1 1.69 3.51 
NPEO9 50.4 1.69 3.51 
NPEO12 54.6 1.69 3.51 
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comienzan a ser relevantes y la tensión superficial no se modifica con el aumento de la 
concentración del surfactante (Arias y col, 2009). Los valores obtenidos de la CMC son: 
9x10-5 M, 1x10-4 M y 1.5x10-4 M para NPEOav12, NPEOav9 y NPEOav5, respectivamente. 
Atta y col. (2013) y Ricky y col. (2001) obtuvieron valores de 2.8 x 10-4 M y 5.7 x 10-5 M 
para la CMC de NPEOav10 y NPEOav12, respectivamente. Las diferencias con los valores 
hallados en la presente Tesis se pueden deber a las diferentes condiciones de ensayo. 
Por otro lado, Anghel y Balcan (1999) han reportado valores de CMC para NPEOav8 y 
NPEOav12 de 1.26 x 10-4 M y 9.8 x 10-5 M. Estos autores han observado una leve 
disminución de CMC con el aumento de las unidades etoxiladas promedios y valores 
cercanos a los obtenidos en la presente Tesis.  
Un factor que contribuye al cambio de la CMC (Porter, 1994) es la estructura 
hidrofóbica. Aunque los valores de CMC disminuyen a medida que aumenta la cadena 
hidrofilica, los mismos resultaron similares (valor promedio = 1.13 x 10-4 M ± 0.32 x 10-4), 
esto podría ser debido a que las mezclas comerciales estudiadas (NPEOav12, NPEOav9 y 
NPEOav5) tienen la misma cadena hidrófoba.  
5.2. Caracterización de los adsorbentes 
La caracterización de un sólido mediante distintos métodos tiene como finalidad 
conocer la morfología y cómo está constituido cualitativamente. Esto permite predecir las 
propiedades de adsorción y determinar la cantidad de adsorbente requerido en los 
experimentos de adsorción. En la presente Tesis se determinó la distribución de tamaño 
de partícula, el Área Superficial, la Distribución del Tamaño de Poro, la composición y 
características superficiales del Carbón Activado y del Lignito utilizados como 
adsorbentes. 
5.2.1 Ensayos experimentales 
Para caracterizar los diferentes adsorbentes se realizaron isotermas de 
adsorción–desorción empleando el método de Brunauer–Emmett–Teller (BET) usando 
N2 como adsorbato a 77 K.  
Por otra parte, se determinó la distribución de tamaño de partículas por 
dispersión de luz dinámica (DLS) y por microscopía electrónica de barrido (SEM).  
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Para determinar las características químicas de los materiales adsorbentes se 
utilizó Espectroscopía Infrarroja (FT-IR) y medidas del potencial Z. La metodología ha sido 
descripta en el capítulo 2 ―Materiales y Métodos‖   
5.2.2. Tamaño de Partícula, Área Superficial, Distribución del Tamaño de Poro 
En la Figura 5.3 se muestran las isotermas de adsorción y desorción de N2 sobre 
la muestra de lignito y carbón activado. La separación observada entre la isoterma de 
adsorción y la de desorción se presenta en determinadas estructuras porosas donde la 
condensación capilar se produce a una presión diferente a la que se produce la 
evaporación en el poro, ocasionándose lo que se denomina como ciclo o lazo de 
histéresis en la isoterma de adsorción-desorción.  
La isoterma de adsorción de N2 sobre la muestra de lignito (Figura 5.3a) se 
superpone aproximadamente sobre la isoterma de desorción, mientras que la isoterma de 
adsorción-desorción de N2 sobre la muestra de carbón activado (Figura 5.3b) muestra un 
lazo de histéresis a altas presiones.  
En la literatura podemos encontrar un gran número de isotermas de adsorción de 
nitrógeno medidas sobre una amplia variedad de sólidos porosos. A pesar de tal 
diversidad, la mayoría de estas isotermas pueden ser agrupadas convenientemente en 
seis clases según la clasificación de la IUPAC como se mencionó en Capitulo 1. 
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Figura 5.3. Isotermas de adsorción de nitrógeno de: a) Lignito y b) Carbón Activado 
Según la clasificación de la IUPAC, la isoterma de adsorción obtenida para el 
lignito (Fig. 5.3a) es una isoterma tipo II, que corresponde a adsorción en mono y 
multicapa en sólidos no porosos o macroporosos con alta heterogeneidad superficial. Son 
isotermas cóncavas respecto al eje de las abscisas a presiones relativamente bajas, y 
convexas para valores elevados. En este caso, la separación máxima entre las curvas de 
adsorción y desorción es de 1.175 cm3 N2/gr adsorbente que ocurre a presión relativa 
0.980 ± 0.005, por lo que se considera poco significativa comparada con la observada en 
la Figura 5.3b. Esto indica que los fenómenos de histéresis resultan poco pronunciados en 
las isotermas de adsorción-desorción de N2 sobre la muestra de lignito (Sánchez Soto, 
2009). Por otro lado, según la clasificación de la IUPAC la isoterma de adsorción obtenida 
para el carbón activado (Fig. 5.3b) corresponde a una isoterma tipo IV. A bajas presiones 
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es similar a la isoterma de Langmuir. En esta zona, las moléculas son adsorbidas 
llenando los microporos (poros menores a 20 A°) del material. Este comportamiento es 
típico de los carbones activados (Martín-Martínez, 1990). Sin embargo, una vez que se 
llenan los microporos, se observa un ciclo de histéresis que es típica de los sólidos 
mesoporosos (20 Å y  500 Å). Por lo tanto, la isoterma de adsorción de N2 sugiere que la 
muestra de carbón activado comercial tendría una estructura microporosa y que además 
posee poros de tamaño intermedio o mesoporos.  
La cantidad de gas adsorbido por la muestra es proporcional a la masa de la 
muestra y la condensación capilar es la fase final del proceso de adsorción de un vapor 
en un sólido poroso y permite determinar la distribución de tamaños de poros en los 
sólidos. Esto es posible gracias al efecto que produce la curvatura de la interfase sobre la 
presión de condensación del vapor. En la Tabla 5.3 se presentan el área superficial, el 
volumen de los poros y el tamaño de los poros para cada adsorbente. 
Tabla 5.3. Área Superficial, Volumen de Poro y Tamaño de Poro de los adsorbentes 
Adsorbente BET Área Superficial 
(m²/g) 
Volumen de Poro 
(cm³/g) 
Diámetro promedio de 
Poro (Å) 
Carbón Activado 854.30 0.845 39.50 
Lignito 5.93 0.012 82.80 
Se utilizó el método propuesto por Barret, Joyner y Halenda (BJH) (Barrett, 
Joyner y col., 1951), descripto en la Sección 2.4.3.3 del Capítulo 2 para determinar la 
distribución de tamaños de poros de sólidos la muestra de carbón activado, que presenta 
meso y microporos . Esto no se hizo para lignito porque no tiene una estructura macro o 
mesoporosa (según la isoterma de N2).  
Se asume que los poros de carbón activado tienen una geometría cilíndrica, y en 
la Figura 5.4 se muestra el  porcentaje de la superficie total del carbón activado que se 
corresponde a un diámetro promedio de poro determinado.  
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Figura 5.4. Distribución del área de poro de muestras de carbón activado 
El área de la superficie total de carbón activado resultó 854.3 m²/g. Sin embargo, 
la distribución del área de poros (Figura 5.4) muestra que el 40.1% del área de los poros 
tienen un diámetro medio de 9.7 A°. En la Sección 5.1.3 se observó que la sección más 
pequeña de la una molécula de NPEOi (YZ) es aproximadamente 5.9 A°2 que, si la 
sección fuese un circulo, tendría un diámetro equivalente cercano a de 3 A°.  Es decir, el 
diámetro medio de los poros más pequeños del Carbón activado es del orden de la 
sección más pequeña de la molécula de NPEOi. Por lo tanto, en principio, no se considera 
adecuado para que ingresen dichas moléculas y para calcular el área disponible para la 
adsorción solo se considerara el 59.9% (100%-40.1%) de la superficie total.  
5.2.3. Distribución de tamaño de partículas 
La técnica de Dispersión Dinámica de Luz (DLS) mide las fluctuaciones en la 
intensidad de dispersión con el tiempo para determinar el diámetro de hidrodinámico de 
las partículas. Cuando un medio líquido mueve una partícula dispersa, la mayoría de 
veces se adhiere una capa eléctrica dipolar a su superficie. Debido a que esta capa 
influye en el movimiento de la partícula, en la dispersión de luz dinámica (DLS) el 
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diámetro medido de la partícula, que se conoce como hidrodinámico, es decir el diámetro 
de la partícula seca (determinado por microscopia) más la capa eléctrica (Goldbur, 1999.) 
La Figura 5.5 ilustra la distribución del tamaño de partículas adsorbentes 
determinado mediante DLS, descripta en la Sección 2.4.3.1 del Capítulo 2.  
 
Figura 5.5. Distribución de tamaño de partícula de: a) Carbón Activado y b) Lignito 
El diámetro de partícula medio de carbón activado determinado por DLS fue de 
22.9 m, mientras que el tamaño de partícula nominal de lignito fue de 69.1 m. La 
microscopia electrónica de barrido (SEM) se utilizó para comprobar el tamaño de las 
partículas (Figura 5.6). Las observaciones de SEM mostraron que las partículas de lignito 
tenían una morfología heterogénea, con un tamaño de las partículas menor de 40 m, 
menor que la determinada por DLS; mientras que las partículas del carbón activado tenían 
un tamaño semejante al valor obtenido por DLS. Esto se debe a que el tamaño 
hidrodinámico, calculado por DLS, resulta mayor que el tamaño de partícula seca (como 
se explicó en el 2.4.3.1.), y es más pronunciado en el caso del lignito ya que dispersión de 
las muestras de lignito no era buena debido a la aglomeración de las partículas. 
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Figura 5.6. Imágenes SEM de a) y b) Carbón Activado c) y d) Lignito 
5.2.4. Caracterización superficial 
Con el fin de detectar los grupos funcionales presentes en los adsorbentes, se 
analizaron muestras de carbón activado (Figura 5.7) y del lignito (Figura 5.8) por FTIR. En 
el espectro del carbón activado se destacan por su intensidad relativamente mayor las 
señales a 3345, 1580 y 1160 y 1080 cm-1, asignadas a los grupos O-H, C=O, C-OH y C-O 
respectivamente. Todas estas bandas son características en materiales lignocelulósicos, 
coherentes con un carbón activado de origen vegetal (Ahmad y col., 2007; Elizalde y col., 
2007; Gómez-Serrano y col., 2005). 
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Figura 5.7. Espectro FT- IR para el carbón activado 
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Figura 5.8. Espectro FT- IR para el lignito 
La muestra de lignito muestra un espectro más complejo acorde con un material 
crudo. Se observa un pico de adsorción en 3360 cm-1, que corresponde al estiramiento del 
grupo funcional O-H. Un fuerte pico de C=O se pudo observar en 1577 cm-1. Este ejemplo 
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también muestra dos picos de absorción importantes en 1006-1004 cm-1 que representan 
el estiramiento del grupo funcional C-O. Los resultados indican que se tienen carbones 
esencialmente de carácter poli-aromático donde los grupos funcionales que prevalecen 
son: O-H unido a un anillo aromático, de mayor concentración en el caso del carbón 
activado que del lignito, lo cual se deduce por la disminución de la intensidad de las 
bandas C=C, C-C y C-H de anillos aromáticos y C=O de diversa naturaleza. En el caso 
del lignito están presentes también los grupos CH3 ligados a grupos C=O. Estos grupos 
funcionales son responsables de la reactividad química de la superficie del carbón. Esta 
reactividad afecta las propiedades adsorbentes del carbón y éste puede considerarse 
hidrófobo, lo que facilita su aplicación en adsorción de especies en solución acuosa, de 
preferencia moléculas apolares (Martín, 1990). Sin embargo, la presencia de grupos 
hidroxilo, carbónilo y carboxilo los convierte parcialmente en hidrófilo (Menéndez y Martín 
Guillón, 2006). La forma y el comportamiento que adopten estos grupos, que pueden 
interactuar entre ellos, estará afectado además por el pH de la solución en el proceso de 
adsorción (Rodríguez Reinoso y Molina Sabio, 2004). 
El pH del punto cero de carga de los carbones activados se determinó utilizando 
el método de medición de Potencial Zeta (Z) con variación de pH. Las disoluciones de se 
ajustaron a valores de pH comprendidos entre 3 y 8 por adición de disoluciones de HCl y 
NaOH. En la Figura 5.9 se muestra como varía el potencial zeta en función del pH para 
los adsorbentes.  
El  pH al cual la curva corta la línea de Z=0 se tomó como el punto cero de carga 
o punto isoeléctrico (pHPZC). Para la muestra de carbón activado se observa a pH =3, un 
valor alto de + 24 mV de potencial, el cual decrece hasta un valor cero a medida que 
aumenta el pH hasta 6,9; que corresponde al pHPZC. Una tendencia similar se observa 
para la muestra de lignito, la cual presenta un punto isoeléctrico a un pH de 5,75. Si se 
observan los valores de pHPZC del carbón activado y del lignito se puede ver que ambos 
son de naturaleza neutra o ligeramente ácida. Estos valores de pHPZC hacen que al pH de 
los experimentos de adsorción (pH neutro cercano a 7.0), la superficie del carbón activado 
presente densidad de carga nula mientras que el lignito presenta una densidad de carga 
ligeramente negativa. De acuerdo con las características no iónicas del surfactante, 
predominan las fuerzas de dispersión de London en la adsorción de NPEOx sobre 
carbones (Kosmulski, 2009). Los valores de pHPZC de los carbones están íntimamente 
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relacionados con las concentraciones de los diferentes grupos superficiales, descriptos en 
la sección 5.2.4. 
 
Figura 5.9. Efecto del pH sobre el Potencial Zeta de los mejores carbones activados 
5.3. Caracterización del proceso de adsorción 
En la presente sección se analizó el porcentaje de remoción de las diferentes 
mezclas comerciales de NPEOx por adsorción con carbón activado y lignito. Se observó 
cómo afecta la longitud de la cadena etoxilada en el proceso de adsorción, se determinó 
cómo varía el porcentaje de eliminación de NPEOx con diferentes concentraciones de los 
adsorbentes y cómo varia la distribución de oligómeros. Asimismo, se analizaron las 
interacciones entre superficies sólidas y moléculas de NPEOx. 
5.3.1. Ensayo experimental 
Se realizaron estudios de los porcentaje de remoción a diferentes intervalos de 
tiempo en batch a temperatura controlada (25 ± 1°C) y a pH 7.0 cómo se describió en el 
Capítulo 2 (sección 2.2). En un Erlenmeyer de 250 ml se colocó una masa conocida de 
adsorbente (carbón activado o lignito) y 100 ml de solución NPEOx y se agitó 
continuamente. Las alícuotas de las muestras se tomaron a intervalos de tiempo 
preestablecidos de 10, 30 minutos, 1, 3, 6, 24, 30 y 48 horas. Estas suspensiones se 
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filtraron y se analizaron las concentraciones residuales de NPEOx total (CNPEOx) y los 
oligómeros individuales por HPLC de las soluciones de sobrenadante (CNPEOi). Asimismo, 
se realizaron también pruebas con diferentes concentraciones de materiales adsorbentes 
de carbón activado y lignito y 100 ml de solución 300 mg NPEOx/L. Luego de 48 hs, estas 
suspensiones se filtraron y se analizaron las soluciones de sobrenadante.  
Para determinar las interacciones entre superficies sólidas y moléculas 
orgánicas, se compararon las medidas de Potencial Z en función del pH en presencia y 
ausencia del tensioactivo y las medidas espectroscópicas IR obtenidas en la sección 5.2.4 
con las obtenidas al concluir el proceso de adsorción de 300 mg/L de NPEOav5 y NPEOav9 
en carbón activado y lignito. 
5.3.2. Efecto de tipo de adsorbato 
La determinación precisa de la superficie de los adsorbentes (Sección 5.2.2) 
permitió estimar la cantidad necesaria de adsorbentes para los experimentos batch como 
según la ecuación 5.3. 
(
             
   
)   
 
                     (
  
           )   (
   
  
)
 5 3) 
La cantidad de adsorbentes necesarios, calculados según la ecuación 5.3, para 
los distintos adsorbatos se presentan en la Tabla 5.4, considerando para el caso del 
carbón activado un 59.9% de la superficie total, según lo discutido en la sección 5.2.2. 
Tabla 5.4. Cantidad de adsorbentes necesarios, calculados según la ecuación 5.3 
 Cantidad (g adsorbente/mmol NPEOx) 
Adsorbato Carbón Activado Lignito 
NPEOav5 1.1 94.7 
NPEOav9 1.2 100.9 
NPEOav12 1.3 110.0 
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En base al cálculo promedio de la cantidad de carbón requerido, mostrado en la 
Tabla 5.4, los ensayos de adsorción se realizaron utilizando 0.06 g de carbón activo y 5 g 
de lignito para adsorber 100 mL de soluciones 300 mg/L de NPEOav5 (0.68 Mm), NPEOav9 
(0.48 mM) y NPEOav12 (0.40 mM). Se midió la concentración total del adsorbato remanente 
en diferentes intervalos de tiempo por HPLC y se calculó el porcentaje de remoción, que 
es función de la concentración inicial y final de NPEOx total en solución (                
 ), 
según la ecuación 5.4. Estos experimentos se presentan en la Figura 5.10 a y b. 
          
      
         
 
      
 
     5 4) 
 
Figura 5.10. Adsorción NPEOav5, NPEOav9 y NPEOav12 en a) Carbón activo b) Lignito en función del 
tiempo de contacto  
La adsorción de 300 mg/L de NPEOav5 sobre carbón activado resultó en un 
porcentaje de remoción de 99.0%, en aproximadamente 50 horas (Figura 5.10a). Las 
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adsorciones de 300 mg/L de NPEOav9 y NPEOav12 con mayores proporciones de grupos 
etoxilados, permanecieron alrededor del 91.4% y 90.6%, respectivamente. En el caso del 
lignito (Figura 5.10b), los porcentajes de adsorción fueron inferiores, alrededor de 91.3 % 
para NPEOav9 y el 82.5% para NPEOav12.  
Se advirtieron diferencias en las  afinidades de adsorción de los diferentes 
adsorbatos. Se obtuvieron porcentajes de remoción de acuerdo al siguiente orden: 
NPEOav5 > NPEOav9 > NPEOav12. Considerando los valores de coeficiente de partición 
octanol-agua (Kow) de los compuestos estudiados, como una medida de su hidrofobicidad, 
y que estos disminuyen progresivamente con el aumento de la longitud de la cadena 
etoxilada (Tabla 1.3 Capitulo 1), es coherente que NPEOav5 presente una mayor 
adsorción, como consecuencia de su mayor afinidad hacia el adsorbente (también de 
naturaleza hidrófoba). Narkis y Ben-David (1985) analizaron la adsorción sobre carbón 
activado y una arcilla mineral de tensioactivos no iónicos de NPEOx de cadena ramificada, 
con cadenas etoxiladas que variaban de 4 a 30 unidades de grupos de óxido de etileno 
(EOx) por molécula. Los  autores concluyeron que las eficiencias de la adsorción de estos 
compuestos orgánicos crecieron con su solubilidad reducida en solución acuosa y 
dependían de la naturaleza del adsorbente. A medida que crece la longitud de la cadena 
etoxilada la solubilidad del agente tensioactivo en el agua aumenta, su afinidad hacia el 
adsorbente hidrófobo disminuye y muestra una menor disposición a abandonar el medio 
acuoso.  
El carbón activado resultó más eficiente que el lignito en la remoción de los  
NPEOx ensayados. El mayor porcentaje de remoción para un NPEOx dado utilizando  
carbón activado respecto a lignito observado podría deberse a la composición que 
presenta el carbón activado, el cual presenta menos impurezas que el lignito y a la 
presencia de grupos funcionales debido a la procedencia del carbón y al proceso de 
activación que permiten asociarse más eficientemente al carbón activado que al lignito 
(Yang y col., 2009). Asimismo, la superficie de carbón activado presenta abundantes 
poros (Sección 5.2.3), cuya área superficial no fue considerada para el cálculo de la 
adsorción. Por lo tanto, el alto rendimiento de remoción de NPEOx en carbón activado 
comparado con lignito podría atribuirse a la ocupación de NPEOx en estos intersticios 
(Jagtoyen y Derbyshire, 1998).  
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Si bien se observó una tendencia de mayor porcentajes de remoción de las 
mezclas comerciales con menor x, es necesario señalar que el máximo porcentaje de 
remoción de NPEOav9 y NPEOav12 en carbón activado resultaron similares (91.4% y 90.6%, 
respectivamente), mientras que la eficiencia de remoción de NPEOav5 en ese adsorbente 
fue mayor (99.0%). En la sección 5.1 se mostró que el área de las moléculas de los 
tensioactivos estudiados aumentan en orden NPEOav5<NPEOav9<NPEOav12 y por ende el 
área ocupada por moléculas de NPEOx en la superficie de carbón activado debería 
aumentar con el aumento de x (Liu y col., 2006), sin embargo moléculas más pequeñas 
podrían se adsorbidas en los pequeños poros de los adsorbentes (Yuan y col., 2008) 
generando una mayor eficiencia de remoción de NPEOav5 comparado con NPEOav9 y 
NPEOav12. Esto indicaría que la mayoría de las moléculas que componen la mezcla 
comercial NPEOav5 son capaces de penetrar los poros del carbón, mientras que las que 
componen a NPEOav9 y NPEOav12 no podrian.  
El ensayo de adsorción se repitió modificando el pH de la solución y se observó 
que a pH= 4 el porcentaje de adsorción de 300 mg/L de NPEOx en carbón activado y 
lignito se mantuvo constante (89.3% y 87.6% respectivamente). Cuando el pH de la 
solución se elevó a 12 los porcentajes de remoción de 300 mg/L de NPEOav9 se redujeron 
drásticamente a 45.9% en carbón activado y %41.1 en lignito.  Es decir, que la adsorción 
de estos tensioactivos no iónicos es independiente del pH en las regiones de pH ácido y 
neutro, mientras que disminuye al aumentar el pH en soluciones alcalinas. Resultados 
similares  fueron reportados  por varios autores (Narkis y Ben-David, 1985; Celik y Yoon, 
1991, Yang y col., 2009). Esto podría indicar que el OH terminal de los NPEOx se disocie 
a pH 12, con lo cual las moléculas tendrían carga negativa. Como el pHPZC  de ambos 
adsorbentes es menor a 12, los adsorbentes también estarían cargados negativamente, lo 
que dificultaría la adsorción de las moléculas (Celik y Yoon, 1991). 
5.3.3. Adsorción selectiva de oligómeros individuales 
En la Figura 5.10 se mostró el porcentaje de remoción de NPEOx durante el 
proceso de adsorción sobre carbón activado y lignito. Al tratarse de muestras 
polidispersas la capacidad de los adsorbentes de retener a cada uno de los oligómeros 
individuales no es la misma. En la Figura 5.11 se muestra cómo varia la concentración de 
cada uno de los oligómeros de surfactantes con promedio 5, 9 y 12 grupos etoxilados 
cuando son adsorbidos por carbón activado y lignito.  
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5.11. Distribución de oligómeros individuales y efecto del tiempo durante el proceso de adsorción de NPEOx en los adsorbentes estudiados 
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Se puede ver en la Figura 5.11 que existe una clara adsorción selectiva hacia 
NPEOi de cadena corta y este fenómeno es más pronunciado en las muestras con un 
promedio mayor de unidades etoxiladas. Esto implicaría, que si solo se utiliza el 
tratamiento fisicoquimico para remover NPEOx del agua, al finalizar el proceso de 
adsorción en una sola etapa, queda un pequeño remante de NPEOx, pero constituido 
principalmente por oligómeros de cadena larga. Esto generaría un inconveniente, ya que 
estos oligómeros se podrían transformar en el ambiente a NPEOx de cadena corta 
 Ivanković y Hrenović, 2010; Mao y col , 2012; Lara-Martín y col., 2012), cuyos efectos de 
alteración endócrina ya han sido descriptos en la presente tesis.  
Por otra parte, como el tratamiento biológico estudiado en el Capitulo 4 produce 
NPEOx de cadena corta, y el proceso de adsorción en carbones favorece la adsorción de 
de dichos oligómeros, por lo que el tratamiento por adsorción con carbones resultaría un 
sistema complementario o tratamiento terciario adecuado para el remoción de NPEOx de 
aguas residuales.  
5.3.4. Efecto de la concentración de adsorbente  
Se realizaron experimentos de adsorción utilizando diferentes concentraciones de 
materiales adsorbentes de carbóno activado y lignito, para determinar la cantidad de 
adsorbente requerido para el proceso de adsorción, y los resultados se presentan en la 
Figura 5.12.  
 
Figura 5.12. Porcentaje de remoción de NPEOx con diferentes concentraciones de a) Carbón 
activo b) Lignito 
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La figura 5.12 revela un aumento en la remoción de NPEOx cuando la cantidad 
de adsorbente se incrementa, lo cual está vinculado como el resultado de la mayor 
cantidad de sitios disponibles para la adsorción (Yuan y col., 2008).  La remoción máxima 
en una etapa de NPEOav5 se obtuvo con 2 g de carbón activado por gramo de adsorbente. 
Mientras, la remoción máxima de NPEOav9 y NPEOav12 se logró con 7.5 g de carbón 
activado por gramo de adsorbato.  
Es decir, se requieren 3.75 veces más carbón activado para remover NPEOav9 y 
NPEOav12 que la que se necesita para remover la misma concentración de NPEOav5 en 
una etapa. 
Con relación al lignito, en términos generales se requirieron mayores cantidades 
de adsorbente respecto del carbón activado. Para obtener un 97% de remoción de 
NPEOav5 en una etapa, se requirieron 100 g de lignito por gramo de adsorbato, mientras 
que para la remoción de 85% de NPEOav9 y NPEOav12 fueron necesarios entre 160 y 200 
gramos de lignito por gramo de adsorbato. Es decir, que la cantidad de lignito necesaria 
disminuye a valores cercanos a la mitad cuando se quiere remover, en una única etapa, 
de una solución acuosa un NPEOx con menos unidades etoxiladas.  
Comparando entre el Carbón activado y el Lignito, es necesario cuadruplicar la 
cantidad de carbón activado para lograr la adsorción de NPEOav12 respecto de la que se 
requiere para adsorber NPEOav5, mientras que para el caso del lignito solo se requiere el 
doble para lograr las máxima adsorción de NPEOav12 en relación a NPEOav5. Esto indicaría 
que las estructuras micro y mesoporosas como el carbón activado, presentan una menor 
eficiencia en la remoción por adsorción de moléculas voluminosas, como los NPEOx con 
largas cadenas etoxiladas, en comparación con sólidos con poros de mayor tamaño como 
el lignito. Estos resultados coinciden con los obtenidos por Liu y col. (2006) y Yuan y col. 
(2008).  
5.3.5. Interacciones entre superficies sólidas y moléculas de NPEOx 
Los resultados de las mediciones de Potencial Z en función del pH del carbón 
activado y lignito obtenidas en agua y en presencia de 300 mg/L de NPEOav9 y NPEOav5 
se muestran en la Figura 5.13. 
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Figura 5.13. Variación del potencial Z del a) carbón activado y b) Lignito en presencia de NPEOx y 
en agua  
En ausencia de tensioactivos no iónicos, la muestra de carbón activado exhibió 
un pHPZC a pH 6.9, como se explicó en la sección 5.2.4. En presencia de 10-4 M NPEOav9, 
sin embargo, el PZC se desplazó a pH 7.6. Para el caso del lignito se observó una 
tendencia similar. Soria-Sánchez y col (2010) hicieron una observación similar con carbón 
vegetal y concluyeron que la mayor adsorción a pH ácido se debe a la unión hidrógeno 
entre los grupos ácidos de la superficie del carbón y los oxígenos del éter de la cadena de 
EOx. La disminución de la adsorción a pH alcalino se puede atribuir a la hidrofobicidad 
decreciente del carbón.  
La figura 5.13 muestra también que las diferencias en un grupo EOx no influyeron 
significativamente en el comportamiento de la carga, ya que la variación del potencial Z 
del adsorbente en soluciones de NPEOav9 y NPEOav5 fueron similares, lo que indicaría que 
la principal fuerza impulsora para la adsorción es probablemente la energía de interacción 
hidrofóbica, entre el carbón y los tensioactivos, ya que para los 2 tensioactivos la cola 
hidrófoba es la misma.  
Varios autores han reportado resultados similares a los obtenidos en esta tesis y 
sugieren que la interacción entre los carbones y los compuestos de NPEOx se producen a 
través de la cadena carbónada (Narkis y Ben-David, 1985; Liu y col, 2006; Yuan y col., 
2008; Soares y col., 2008; Priac y col., 2017). Por otra parte, estos autores mencionan 
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que la adsorción ocurre con mayor eficiencia con NPEOx con longitud de EOx corta, 
productos de una mayor hidrofobicidad y menor tamaño de molécula. 
La Figura 5.14 muestra los espectros FTIR del Carbón activado y Lignito antes y 
después de la adsorción de 300 mg/L de NPEOav9. 
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Figura 5.14. Espectro FT- IR para el Carbón activado y Lignito antes y después de la adsorción de 
NPEOav9. 
Después de la adsorción de NPEOx en carbón activado, existe una diferencia en 
las bandas correspondientes a la vibración por estiramiento de C=O, y la del O-H, 
mientras que en el caso de lignito sólo se ve alterada ligeramente la banda 
correspondiente a O-H luego de la adsorción de NPEOx. Esto podría deberse a que en el 
caso del Lignito, los grupos C=O se encuentran ligados a grupos CH3. Se puede ver que 
existe una mayor interacción entre el NPEOx y el Carbón activado que entre el NPEOx y 
el Lignito, lo que resulta en una mayor capacidad de adsorción del primero (Moreno, 
2001). 
El aumento en la intensidad de los picos característicos de los grupos funcionales 
oxigenados asociada a las vibraciones de estiramiento O-H, en el carbón activado y el 
lignito, y de enlaces C=O, en el carbón activado, indican que además de la interacción 
hidrofóbica existen interacciones entre el NPEOx y los grupos funcionales de los 
adsorbentes, principalmente entre el NPEOx y el carbón activado.  
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5.4. Estudio de la cinética adsorción  
En la adsorción, como proceso dependiente del tiempo, es necesario conocer su 
velocidad para el diseño y evaluación de adsorbentes. La velocidad efectiva de la 
adsorción depende de las condiciones de operación, como son  la temperatura, la presión, 
el flujo. En esta sección, se emplearon diversos modelos para representar las cinéticas de 
adsorción de NPEOx sobre carbón activado y lignito. 
5.4.1 Ensayos experimentales 
Se realizaran estudios de las cinéticas de adsorción en batch a pH = 7.0 a 
distintas temperaturas como se describió en el capítulo 2 (sección 2.2). En un Erlenmeyer 
de 250 ml se colocó una cantidad conocida de muestra de carbón activado o lignito y 100 
ml de solución 300 mg/L de NPEOx y se agitó continuamente a 600 rpm. Las alícuotas de 
las muestras se tomaron a intervalos de tiempo preestablecidos de 10, 30 minutos, 1, 3, 6, 
24, 30 y 48 horas. Estas suspensiones se filtraron y se analizaron las concentraciones 
residuales de NPEOx total (CNPEOx). 
5.4.2. Determinación de la cinética de adsorción 
La capacidad de adsorción ( ) de los adsorbentes se determinó mediante la 
ecuación: 
  
 
 
        5 5) 
donde Ci es la concentración inicial de NPEOx (mM), Ce es la concentración de 
NPEOx en el equilibrio (mM), V es el volumen de solución expresado en litros, m es la 
masa de adsorbente expresada en gramos y q es la capacidad de adsorción (mmol/g ). 
La cinética describe la velocidad de adsorción del adsorbato en el adsorbente y 
determina el tiempo en que se alcanza el equilibrio. En la Figura 5.15 se observan los 
perfiles de adsorción de NPEOx en función del tiempo, en Carbón activado y Lignito a 
diferentes temperaturas. 
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Figura 5.15. Perfiles de adsorción de NPEOx en Carbón activo y Lignito a diferentes temperaturas 
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El proceso de adsorción puede ser descrito entre otras por cinéticas de 
pseudo primer orden o pseudo-segundo orden. Para la cinética de pseudo primer 
orden, la ecuación de velocidad de Lagergren es utilizada generalmente (Ho y McKay, 
1999): 
)(1 

 ekdt
d
 5 6) 
Integrando la ecuación 5.6 con respecto a las condiciones límites   = 0 a t=0 y 
    a t= t, se obtiene 
     (       )  5 7) 
donde k1 es la constante de velocidad de adsorción de Lagergren (min-1);   y    son 
las cantidades de adsorbato adsorbido a un tiempo t y en el equilibrio  t→infinito),   
respectivamente, con t expresado en minutos.  
La ecuación de pseudo segundo orden, basado en la adsorción de equilibrio 
se expresa como (Ho y McKay, 1999): 
2
2 )( 

 ekdt
d
 5 8) 
Separando las variables de la ecuación 5.8 se llega a la ecuación 5.9  


dtkd
e
22)( 

 5 9) 
Integrando la ecuación 5.9 con respecto a las condiciones límites   = 0 a t=0 y 
    a t= t, se obtiene:  
  
  
    
       
 5 10) 
donde k2 es la constante de velocidad de seudo segundo orden (g mmol-1 min-1);   y    
son las cantidades de adsorbato adsorbido a un tiempo t y en el equilibrio  t→infinito), 
respectivamente. 
En la Figura 5.16 se muestran las regresiones no lineales de las ecuaciones 
5.7 y 5.10  para la adsorción de NPEOav9 en carbón activado y lignito a 30°C 
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Figura 5.16. Regresión no lineal de cinética de pseudo-primer orden y pseudo-segundo orden  
del proceso de adsorción de NPEOav9 sobre a) carbón activado y b) lignito a 30°C  
Como se muestra en la Figura 5.16 a y b se logró un ajuste de la ecuación 
5.10 con coeficiente de determinación, r2, superior a 0.999. Esto muestra que la 
adsorción de NPEOav9 en Carbón Activado y Lignito, predominantemente sigue el 
modelo de cinética de pseudo-segundo orden y lo mismo sucede con las otras 
mezclas comerciales ensayadas (NPEOav9 y NPEOav5). Resultados similares fueron 
obtenidos por Yuan y col (2008) y Liu y col (2006) quienes estudiaron la adsorción de 
Nonilfenol polietoxilado en carbones. Usualmente se atribuye este modelo al proceso 
que involucra un mecanismo de adsorción química (Yuan y col, 2008). 
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En la tabla 5.5 se pueden observar parámetros de la cinética de pseudo 
segundo orden de adsorción de NPEOx en carbón activado y lignito obtenidos de las 
regresiones no lineales de la ecuación 5.10 para la adsorción de las mezclas 
comerciales de NPEOx en carbón activado y lignito a diferentes temperaturas. En la 
Figura 5.17 se observa que los datos calculados por el modelo se ajustan de forma 
aceptable a los datos experimentales obtenidos, por lo que se verifica, junto al valor 
del coeficiente de correlación, que la cinética de adsorción de NPEOx es puede ser 
descrita por el modelo de pseudo segundo orden. 
Tabla 5.5. Parámetros de la cinética de pseudo segundo orden de adsorción de 
NPEOx en carbón activado y lignito 
Adsorbente Adsorbato T (°C)    (mmol/g) k2(g mmol
−1 h−1) r2 
Carbón Activado 
NPEOav5 30 
0.73± 0.23 49.9± 2.4 0.9970 
 40 0.64± 0.35 25.9± 4.1 0.9891 
 50 0.59± 0.25 24.8± 3.3 0.9878 
NPEOav9 30 
0.51± 0.04 30.7± 0.6 0.9992 
40 0.46± 0.11 14.2± 1.8 0.9920 
50 0.42± 0.13 15.8± 2.3 0.9875 
NPEOav12 30 
0.40± 0.11 34.2± 2.1 0.9926 
 40 0.37± 0.06 15.5± 1.3 0.9824 
 50 0.35± 0.08 18.1± 1.8 0.9921 
Lignito 
NPEOav5 30 
0.022± 0.005 693.9± 9.1 0.9949 
40 0.019± 0.009 279.4± 17.2 0.9931 
50 0.016± 0.008 244.7± 18.3 0.9818 
NPEOav9 30 
0.014± 0.003 547.4± 7.3 0.9934 
 40 0.013± 0.008 233.9± 23.9 0.9920 
 50 0.011± 0.005 232.8± 15.8 0.9838 
NPEOav12 30 
0.010± 0.004 493.0± 16.8 0.9980 
40 0.010± 0.003 236.4± 13.0 0.9817 
50 0.010± 0.003 244.7± 12.4 0.9879 
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Figura 5.17. Comparación de datos experimentales y teóricos de la cinética de pseudo 
segundo orden 
Liu y col. (2006) estudió la adsorción de NPEOav10 con distintos carbones 
mesoporosos y obtuvo constantes k2 entre 210 y 324 g mmol−1 h−1, valores cercanos 
obtenidos en esta Tesis  para el caso de adsorción en lignito. 
Comparando la constante de velocidad de adsorción, k2, en la Tabla 5.5, se 
puede ver que las velocidades de adsorción de NPEOx en Carbón Activado y Lignito 
disminuyen al aumentar la temperatura, esto revelan que la baja temperatura es 
favorable para la adsorción de NPEOx sobre carbones; similares  resultados fueron 
obtenidos por Liu y col. (2006) y Yuan y col (2008). 
La constante k2 aumenta al disminuir la longitud promedio de la cadena 
etoxilada, esto podría atribuirse al menor tamaño de molécula, que favorece la rápida 
difusión de las moléculas de NPEOx en la superficie. Vale la pena señalar que las 
constantes de velocidad de adsorción de NPEOx sobre Lignito a diferentes 
temperaturas son más altas que las de Carbón Activado, lo cual se puede atribuir al 
tamaño de poro más grande de Lignito que favorece la rápida difusión de las 
moléculas de NPEOx en su superficie interna de poro (Yuan y col., 2008). 
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5.5. Isotermas de adsorción 
Una de las formas más habituales de representación del equilibrio de 
adsorción es mediante la relación entre la cantidad adsorbida y la concentración en la 
fase líquida, en el caso de adsorción de líquidos, para una temperatura determinada. 
Esta relación se conoce como isoterma de adsorción para un determinado sistema 
adsorbato-adsorbente. Las formas de la isoterma de adsorción permiten hacer 
inferencias sobre los mecanismos asociados a los fenómenos de adsorción, obtener 
datos relevantes para el diseño del proceso, así como calcular los valores que 
representa la cantidad de soluto adsorbido en el equilibrio. 
5.5.1 Ensayos experimentales 
Para la construcción de las isotermas de adsorción se realizaron ensayos a 
temperatura constante (25 ± 1°C) a pH 7.0 y variando las concentraciones iniciales (Ci) 
de cada NPEOx, desde 100 mg/L hasta 600 mg/L, manteniendo constantes el volumen 
y la masa de adsorbente. En la sección anterior se observó que las concentraciones 
en equilibrio (Ce) se alcanzaron a las 48 hs de ensayo, por lo que transcurrido ese 
tiempo, el sobrenadante fue filtrado y se determinaron las Ce de la solución filtrada por 
HPLC. La diferencia de concentraciones es la cantidad de sustancia disuelta que ha 
sido adsorbida por el adsorbente. Esta diferencia se divide entre la cantidad de 
adsorbente utilizado y la relación obtenida representa la capacidad de adsorción ( ), la 
cual se grafica contra la concentración de equilibrio Ce. Se repitió el ensayo de las 
isotermas de NPEOav9 sobre carbón activado y lignito a tres temperaturas distintas 
(30,40 y 50°C). 
Partiendo de estos datos, y con la finalidad de estudiar la naturaleza de la 
adsorción, se realizaron los ajustes de los diversos parámetros de los modelos de 
Langmuir y Freundlich. Estos son los modelos más ampliamente utilizados para 
estudiar el equilibrio de sorción entre un adsorbente orgánico y una fase sólida. La 
metodología para llevar a cabo las mediciones, así como también los métodos 
analíticos utilizados para la medición de NPEOx, han sido descriptos en el capítulo 2 
―Materiales y Métodos‖  
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5.5.2. Isotermas de adsorción para el sistema adsorbato-adsorbente 
En la figura 5.18 se muestran las isotermas de adsorción de NPEOx obtenidas 
para cada una de los adsorbentes. 
 
Figura 5.18. Isotermas de adsorción de NPEOav5, NPEOav9 y NPEOav12 en a) carbón activo b) 
lignito  
En todos los casos las capacidades de adsorción ( ) adquieren un valor 
máximo aproximadamente constante, esto indicaría que se alcanza la saturación de 
adsorción. Las isotermas de adsorción de NPEOx sobre Carbón activado y Lignito, 
muestran una notable diferencia entre los valores de adsorción máxima para los 
distintos adsorbentes. Se encontró que la cantidad máxima adsorbida de NPEOav12 
sobre el carbón activado fue de aproximadamente 0.6 mmol g-1, 60 veces mayor que 
en Lignito (0.1 mmol g-1). Esta diferencia puede deberse a que el área de superficie 
específica del carbón activado es 80 veces mayor que la del Lignito. La relación no es 
directa ya que la capacidad de adsorción de un carbón activado depende de la textura 
porosa y del volumen de poros y, como se explicó en la sección 5.2.2., un porcentaje 
de los poros del Carbón activado son demasiado pequeños para permitir la difusión de 
las moléculas de NPEOx. Asimismo, existen otros factores que condicionan el proceso 
de adsorción, como la composición de la superficie, ya que proceso de adsorción no 
se puede interpretar solo en función del área superficial y de la distribución de tamaño 
de poros (Vargas y col., 2010).  
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Como se muestra en la Figura 5.18, la capacidad de adsorción disminuyó con 
el aumento de longitud de cadena etoxilada (EOx) lo que indicaría que la necesidad de 
espacio para cada molécula aumentó con el aumento de longitud de cadena. Si la 
adsorción de la molécula de NPEOx es a través de su parte hidrofóbica, que es la 
misma para todas las mezclas de NPEOx, el área del adsorbente ocupada por las 
moléculas de todas las mezclas debería ser similar, sin embargo, los resultados 
experimentales muestran lo contrario, ya que  la capacidad de adsorción se reduce 
con el aumento de la cadena EOx.  Esto podría explicarse de la siguiente manera, si la 
adsorción de la molécula de NPEOx se produce a través de su cola hidrofóbica, las 
cadenas etoxiladas se orientarán hacia la solución causando un impedimento estérico 
en sus sitios vecinos, y este impedimento será mayor cuanto más larga sea la cadena 
etoxilada, por lo que es entendible que la capacidad de adsorción de NPEOav5 sea 
mayor que la de NPEOav12. 
Varios autores han estudiado la adsorción de NPEOx sobre adsorbentes 
polares y han concluido que la adsorción se produce a través de la cadena carbónada, 
sin embargo que existe una mayor capacidad de adsorción para moléculas de NPEOx 
con cadenas de EOx cortas, coincidiendo con los resultados obtenidos en este trabajo 
de Tesis. Celik y Yoon (1991), John y col. (2000), Liu y col. (2006) y Xuan y col. (2008) 
argumentan que las cadenas de EOx dirigidas hacia la solución interferirán con el 
acercamiento de moléculas adicionales a la superficie del adsorbente produciendo que 
la capacidad de adsorción se reduzca con el aumento de la cadena EOx. 
La Figura 5.19 muestra las isotermas de adsorción obtenidas a 30, 40 y 50°C 
para la adsorción de las NPEOav9 sobre carbón activado y lignito. Como se dijo en el 
párrafo anterior la adsorción de NPEOx sobre adsorbentes no polares como el carbón 
activado y el lignito ocurre a través de la cadena carbónada de la molécula, por lo 
tanto, la formación de micelas impediría este tipo de interacción, ya que la formación 
de micelas ocurren interacciones entre las partes hidrofóbicas de las moléculas de 
tensioactivo quedando la cadena etoxilada de la molécula en contacto con el agua  
(Atta y col., 2013). 
  
 
 
200 
 
Figura 5.19. Isotermas de adsorción de NPEOav9 a 30, 40 Y 50°C en Carbón activo y Lignito 
La capacidad de adsorción decrece con el aumento de la temperatura (Figura 
5.19), lo cual concuerda con la dependencia de la adsorción y la CMC . Varios autores 
(Dai y Tam, 2003; Rodríguez y col., 2009; Rosen y Kunjappu, 2012; Juhász y col, 
2017) han reportado que la CMC de este tipo de surfactantes no iónicos decrece con 
la temperatura, por lo que esto también disminuye la capacidades de adsorción de 
NPEOx. 
5.5.3. Aplicación de la Isoterma de Freundlich y Langmuir 
Las isotermas de Freundlich y Langmuir se utilizan comúnmente para 
describir las características de adsorción. La isoterma de Freundlich se define como 
sigue. 
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 nef Ck
1
  5 11) 
donde   es la capacidad de adsorción, Ce es la concentración de equilibrio del 
adsorbato en solución después de la adsorción, kf es la constante empírica o la 
capacidad de Freundlich.,n es el exponente Freundlich. (Ho, 2004).  
La isoterma de adsorción de Langmuir se define como 
eL
eL
Ck
Cka



1
  5 12) 
donde;   es la cantidad de adsorbato adsorbido por unidad de peso de adsorbente, Ce 
es la concentración de equilibrio del adsorbato en solución después de la adsorción, a 
es la constante de Langmuir empírica que representa la capacidad de adsorción 
máxima y kL es la constante empírica Langmuir (Finqueneisel y col, 1998).  
Las regresiones no lineales de la ecuación 5.11 (Línea punteada ) y 5.12 
(Línea continua ) se presentan en las Figuras 5.20, 5.21 y 5.22 para determinar la 
aplicabilidad de la isoterma de Freundlich y Langmuir para la adsorción de cada una 
de las mezclas comerciales de NPEOx estudiadas sobre carbón activo y lignito. 
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Figura 5.20. Aplicación de las isotermas de adsorción de Freundlich (Línea punteada )  y 
Langmuir (Línea continua ) de NPEOav5 en a) carbón activo b) lignito 
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Figura 5.21. Aplicación de las isotermas de adsorción de Freundlich (Línea punteada )  y 
Langmuir (Línea continua )  de NPEOav9 en a) carbón activo b) lignito 
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Figura 5.22. Aplicación de las isotermas de adsorción de Freundlich (Línea punteada )  y 
Langmuir (Línea continua ) de NPEOav12 en a) carbón activo b) lignito 
En las Figuras 5.20-5.22 se puede ver que se obtuvo un mejor ajuste con la 
ecuación 5.12 comparada con la 5.11.El coeficiente de correlación promedio, R2, del 
ajuste no lineal de la ecuación de Langmuir 0.098±0.0075 (véase la Tabla 5.5), es 
superior al obtenido con la isoterma de Freundlich (r2 = 0.9127 ± 0.042), lo que sugiere 
que la adsorción de NPEOx con los adsorbentes estudiados se aproximan al modelo 
de Langmuir. Numerosos autores han simulado la adsorción de los NPEOx sobre 
adsorbentes polares con la isoterma de Langmuir (Celik, 1989; Aktas y Woodburn, 
1994; Aktaş, 2000; Yuan y col , 2008; Hassas y col , 2014), coincidiendo con los 
resultados obtenidos en la presente tesis. 
Los parámetros de modelo de Langmuir, tales como a y kL, se presentan  en 
la Tabla 5.4. Para diferentes adsorbente, el parámetro ―a‖ representa la capacidad de 
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adsorción máxima. La adsorción sobre los adsorbentes está influenciada por el 
número de grupos EOx en la cadena de etoxilada. Cuando el grupo hidrófobo se 
mantiene constante, la capacidad de adsorción ―a‖ disminuye con el aumento de x. 
Tabla 5.4. Parámetros de la isoterma de Langmuir 
Adsorbente Adsorbato kL(mmol/g) a (L/mmol) r2 
Carbón Activado NPEOav5 
47.7± 11.9 1.23± 0.57 0.9762 
NPEOav9 
34.7± 7.7 0.03± 0.01 0.9769 
NPEOav12 
28.9± 7.2 0.93± 0.41 0.9772 
Lignito NPEOav5 
33.6± 7.8 0.02± 0.01 0.9791 
NPEOav9 
28.9± 5.4 0.68± 0.23 0.9755 
NPEOav12 
28.0 ± 7.7 0.01± 0.01 0.9950 
La constante kL, es proporcional a la energía de interacción entre el adsorbato 
y la superficie adsorbente. Para los tensioactivos estudiados, adsorbidos sobre carbón 
activado en polvo y sobre lignito de acuerdo con el modelo de Langmuir, son de un 
orden de magnitud similar, excepto para el caso de la adsorción NPEOav5 en carbón 
activado, que es superior. Esto sugiere que la interacción entre el adsorbato y el 
adsorbente es a través de la parte hidrofóbica de la molécula, que es la misma para 
todos los tensioactivos (Celik, 1989; Aktas y Woodburn, 1994).  
5.6. Determinación de los parámetros termodinamicos 
La interpretación de la adsorción como un proceso de transición de un 
componente, desde una fase en tres dimensiones a una en dos dimensiones, permite 
analizar cualitativamente los cambios en los potenciales termodinámicos, energía de 
Gibbs, entropía y entalpía. Debido a esta transición se reduce el desequilibrio de 
fuerzas atractivas que existen en una superficie y por lo tanto, la energía libre 
superficial de un sistema heterogéneo disminuye, soportando la espontaneidad del 
proceso. Igualmente esta transición, por pérdida del número de grados de libertad de 
los componentes adsorbidos, va acompañada de la disminución en la entropía.  
Los parámetros termodinámicos tales como el cambio de energía libre Go , 
cambio de entalpía Ho , y el cambio de entropía So  pueden estimarse utilizando 
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constantes de equilibrio a diferentes temperaturas, aplicando la siguiente ecuación 
fundamental, SoTHoGo  . 
El cambio en la energía libre de Gibbs para la adsorción se expresa como 
              5 13) 
En la ecuación 5.13 Go  y Q son el cambio de energía libre de Gibbs 
estándar y el cociente adsorción, respectivamente. El cociente de adsorción será la 
relación entre la cantidad de adsorbato adsorbida en un momento dado (5.15). 
  
    
 
 5 14) 
donde Co es la concentración inicial y C es la concentración de NPEOx en la solución 
en un momento dado en los experimentos de adsorción. Alcanzado el equilibrio el 
cociente de adsocion Q será igual a a constante de equilibrio K, que se puede definir 
como sigue: 
  
     
  
 5 15) 
donde Ce es la cantidad adsorbida de adsorbato en el equilibrio.  
Entonces, cuando la adsorción alcanza el estado de equilibrio 0G  de 
modo que Go  es igual a KRT ln , donde K indica la constante de equilibrio. Por lo 
tanto, Go  será estimado para una adsorción si K es conocido. Este valor de K  se 
puede calcular a partir de los resultados experimentales usando ecuación 5.15. 
Además, utilizando la relación               e igualando con 5.13 en el 
equilibrio, el ln(K) puede ser expresado como: 
     
 
  
    
 
 
    5 16) 
Luego, si se conocen las constantes de equilibrio para una adsorción a 
diferentes temperaturas, los cambios entálpicos y entrópicos estándar de adsorción 
también se pueden estimar a partir de la regresión lineal de ln (K) frente a 1/T. Las 
constantes K fueron calculadas a partir de la ecuación 5.15 con los datos de la 
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Seccion 5.4. En la Figura 5.21 se puede observar el grafico ln (K) frente a 1/T para el 
carbón activado y el lignito. Los resultados obtenidos se presentan en la tabla 5.7. 
 
Figura 5.21. Grafico ln (K) frente a 1/T para el carbón activado y el lignito. 
Los parámetros termodinámicos para la adsorción de NPEOx en carbón 
activado y lignito basados en los cálculos (Ecuación 5.13-5.16) se presentan en la 
Tabla 5.5.  
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Tabla 5.5. Cambios de energía libre, entalpía y entropía para la adsorción de NPEOx en 
carbón activado y lignito  
Adsorbente Adsorbato T (Kelvin) K ΔH Kcal/mol) TΔS Kcal/mol) ΔG Kcal/mol) r2 
C
ar
bó
n 
Ac
tiv
ad
o 
NPEOav5 
  
303 47,07 -19,9 -17,6 -2,3 0,9911 
313 20,08 -19,9 -18,2 -1,7   
323 5,56 -19,9 -18,8 -1,1   
NPEOav9 
303 2,94 -14,7 -12,9 -1,7 0,9995 
313 2,32 -14,7 -13,4 -1,3   
323 1,37 -14,7 -13,8 -0,9   
NPEOav12 
  
303 9,35 -9,5 -8,2 -1,3 0,9998 
313 5,62 -9,5 -8,5 -1,0   
323 3,37 -9,5 -8,8 -0,8   
Li
gn
ito
 
NPEOav5 
303 34,67 -14,7 -12,7 -2,0 0,9911 
313 10,03 -14,7 -13,3 -1,5   
323 4,32 -14,7 -13,8 -0,9   
NPEOav9 
303 10,04 -11,6 -10,2 -1,3 0,9999 
313 4,75 -11,6 -10,6 -1,0   
323 2,92 -11,6 -10,9 -0,6   
NPEOav12 
303 5,23 -7,4 -6,4 -0,9 0,9987 
313 3,34 -7,4 -6,6 -0,7   
323 2,38 -7,4 -6,8 -0,5   
Como se muestra en la Tabla 5.5, los cambios de energía libre (ΔG) son 
negativos, lo que demuestra que la adsorción estudiada es un proceso espontáneo. La 
tendencia general, que se observa es que la energía libre estándar de adsorción se 
hace menos negativa a medida que aumenta la longitud de cadena de etoxilos. Por 
consiguiente, la afinidad de los tensioactivos a las superficies del carbón es 
fuertemente dependiente de la longitud de la cadena de óxido de etileno. 
Sin embargo, si la cadena etoxilada de la molécula de NPEOx estuviera en 
contacto con la superficie de los carbones, la energía de adsorción debería aumentar 
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en una cierta proporción para cada grupo EOx adicional. La magnitud de la energía 
libre de adsorción está en promedio en el rango entre 1.7 y 1.0 kcal /mol para el 
carbón activado y entre 1.5 y 0.7 kcal/ mol para el lignito. Dado que para todas las 
mezclas de tensioactivos estudiadas, tanto para lignito como para carbón activado, se 
producen aproximadamente la misma magnitud de energía libre de adsorción, esto  
sugiere que la adsorción implica unión hidrófoba solamente, confirmando nuevamente 
la suposición realizada en la sección 5.3.5. Se encontró que la disminución estándar 
de la energía libre de adsorción por grupo EOx es de aproximadamente 0.55 Kcal / mol 
y 0.57 Kcal/ mol para el carbón activado y el lignito respectivamente. El valor de 0.57 – 
0.34 Kcal/mol obtenido por Klimenko y col (1990) para el sistema de carbóno / 
surfactantes no iónicos está de acuerdo con los datos obtenidos en el presente trabajo 
de tesis.  
Una molécula adsorbida sobre una superficie puede difundir (moverse) sobre 
la superficie, quedarse fija, sufrir una reacción química. En la adsorción física o 
fisisorción: las moléculas del adsorbato se mantienen unidas a la superficie del sólido 
por medio de fuerzas de Van der Waals (interacciones dipolares, dispersión y/o 
inducción). La fisiadsorcion es un proceso exotérmico (las fuerzas de van der Waals 
son atractivas) en el que los calores liberados, ∆H  aprox  5-10 kcal/mol) son similares  
a las entalpías de condensación de la sustancia adsorbida. Por otro lado, en la 
adsorción química o quimisorción, las moléculas  se mantienen unidas a la superficie 
formando un enlace químico fuerte y las entalpías de quimisorción son mucho 
mayores que las de fisisorción y del orden de las que se liberan en la formación de 
enlaces químicos, ∆H = - (20-100) kcal/mol (Martín-Martínez, 1990). En la adsorción 
de NPEOx sobre carbones, los cambios de entalpía  ∆H) son negativos y los valores 
absolutos son inferiores a 20 kcal/ mol, lo que indica que la adsorción es un proceso 
físico exotérmico. Sin embargo, los valores de adsorción de NPEOav5 sobre carbón 
activado cercanos a -20 kcal/ mol, valores      > 10 kcal/ mol y la cinetica de 
adsorción, indican que podría producirse fenómenos quimisorción.  
Es importante destacar que la adsorción de tensioactivos es un proceso 
complejo, que podría involucrar diversos mecanismos, y además el adsorbato 
involucra una mezcla de moléculas de distinta polaridad  
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5.7. Mecanismo propuesto para la adsorción de NPEOx en carbones 
En las secciones 5.3.2. y 5.3.3 se analizó la remoción de soluciones de 
muestras comerciales de NPEOav5, NPEOav9 y NPEOav12 en carbón activo y lignito y se 
pudo ver que la remoción de mezclas comerciales con menor promedio de unidades 
etoxiladas era mayor. Asimismo, al tratarse de muestras polidispersas se observó que 
existe una clara adsorción selectiva hacia NPEOi de cadena corta; este fenómeno 
resultó más pronunciado en las muestras con un promedio mayor de unidades 
etoxiladas. Una consecuencia importante de este resultado es que cuando se usan 
muestras polidispersas no iónicas, la distribución relativa de la longitud de la cadena 
irá cambiando en la solución durante el proceso de adsorción.  
Por lo tanto, la especie con la cadena de etoxilos más corta, se adsorberá en 
la superficie del adsorbente, mientras que las especies con la cadena más larga, 
quedarán en solución. A medida que crece la longitud de la cadena etoxilada, la 
solubilidad del agente tensioactivo en el agua aumenta y su afinidad hacia el 
adsorbente hidrófobo disminuye  mostrando una menor disposición a abandonar el 
medio acuoso. Es decir, como la hidrofobicidad de los NPEOx disminuye 
progresivamente con el aumento de la longitud de la cadena etoxilada (EOx), es 
coherente que los NPEOx que poseen promedio cadena EOx corta presenten mayor 
eficiencia de remoción, como consecuencia de su mayor afinidad hacia la fase sólida 
del adsorbente 
Las mediciones de potenciales zeta vs pH para NPEOav5 y NPEOav9, el 
análisis de las isotermas de adsorción y de los parámetros termodinámicos mostraron 
que la adsorción de NPEOx sobre los carbones se produce a través de la interacción 
entre la parte hidrocarbónada de la molécula sobre la superficie del adsorbente. Sin 
embargo, la capacidad de adsorción aumentó con la disminución de la cadena EOx 
promedio. Esto se puedo explicarse con el hecho de que la cadena etoxilada queda 
orientada hacia la solución, causando impedimento estérico entre las moléculas 
adsorbidas en sus sitios vecinos. 
Entonces, la cadena hidrocarbónada será la que interaccione con la superficie 
del adsorbente y el hecho que la cantidad de NPEOx removida disminuya a medida 
que el número de unidades etoxilos en las moléculas aumenta se debe al área 
excluida creada por la cadena de EOx dirigida a la fase de solución es el parámetro 
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principal que limita la cantidad adsorbida (Douillard y col, 1992; Levitz, 2002). 
Entonces, el área mínima ocupada por cada molécula dependerá de los requisitos 
estereoquímicos de las cadenas de EOx que sobresalen en la fase acuosa. 
Los rangos de las Entalpías  ΔH) indicaron una adsorción es exotérmica y 
física, aunque con valores elevados de ΔH para la adsorción de NPEOav5 en el carbón 
activado y la cinetica de adsorción indicaron que algunas interacciones químicas son 
posibles. Los valores elevados de ΔH solo en el caso de adsorción de NPEOav5 en 
carbón activado sugieren que existen interacciones simultáneas de la molécula 
adsorbida con ambas paredes de los poros ya que las moléculas de NPEOav5 son 
suficientemente pequeñas como para ingresar en su totalidad en los mencionados 
poros. Esto concuerda con el análisis realizado en la sección 5.3.5. donde se 
observaron interacciones entre los grupos C=O, y O-H de la superficie del carbón y los 
oxígenos de éter de la cadena de EOx, y los mecanismos propuestos por varios 
autores, que suponen interacciones laterales de las moléculas de tensioactivo con la 
superficie. Estas interacciones provocarán una unión más fuerte entre los NPEOx de 
cadena etoxilada corta y los carbones. 
Por lo tanto, el mecanismo propuesto consiste en la adsorción de la porción 
no polar de la molécula NPEOx, que se adsorbe sobre el superficie a través de 
interacciones de van der Waals y desplaza moléculas de agua de la superficie. Las 
cadenas EOx se orientan lejos de la superficie causando un impedimento estérico que 
disminuye al acortarse la longitud de la cadena EOx, generando que la remoción de 
mezclas comerciales con menor promedio de unidades etoxiladas sea mayor 
5.7. Conclusiones del capitulo 
En este Capítulo se analizó la capacidad del carbón activado y un adsorbente 
alternativo como el lignito  para remover varias mezclas comerciales de NPEOx del 
agua y se obtuvieron las siguientes conclusiones 
 Se realizó la caracterización de las mezclas comerciales de NPEOx que 
consistió en la determinación del área por molécula de surfactante, donde se 
comprobó que la misma aumenta en orden NPEOav5 < NPEOav9 < NPEOav12. Se 
determinó que la concentración micelar critica (CMC) disminuye levemente a 
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medida que aumenta la longitud de la cadena etoxilada ya que principalmente 
depende de la estructura hidrofóbica. 
 Se caracterizaron las muestras de carbón activado comercial y lignito. El área 
de la superficie total de carbón activado fue superior a la del lignito. Sin 
embargo, la distribución del área de poros muestra que el 40.1 % de los poros 
tienen un tamaño pequeño para la adsorción de NPEOx. Los espectros IR 
mostraron que los grupos funcionales principales en la superficie de los 
carbónos son O-H fenólico, C=C, C-C y C-H de anillos aromáticos y C=O de 
diversa naturaleza, que producen un comportamiento anfótero de las 
superficies. 
 Se observó un mayor porcentaje de remoción para un NPEOx con menor x y el 
sistema mostró una adsorción selectiva hacia oligómeros de cadena corta.   
 Se determinó la cantidad de adsorbente necesario para la remoción de las 
mezclas comerciales de tensioactivos. Se requirió más cantidad de adsorbente 
por gramo de adsorbato para mezclas comerciales con un promedio mayor de 
unidades etoxiladas. Se requirieron 3.75 veces más carbón activado y 2 veces 
más lignito para adsorber NPEOav9 y NPEOav12 que la que se necesita para 
adsorber la misma concentración de NPEOav5. Esto indicó que las estructuras 
micro y mesoporosas como el carbón activado, presentan una menor eficiencia 
en la remoción por adsorción de moléculas voluminosas, como los NPEOx con 
largas cadenas etoxiladas, en comparación con sólidos que contienen poros de 
mayor tamaño como el lignito. 
 El análisis del potencial Z en diferentes mezclas comerciales mostró que las 
diferencias en un grupo EOx no influyeron significativamente en el 
comportamiento de la carga, lo que indicaría que la principal fuerza impulsora 
para la adsorción es la energía de interacción hidrófoba, entre el carbón y los 
tensioactivos.  
 Se analizaron los espectros IR después de la adsorción de NPEOav5 en Carbón 
activado y lignito, y se observaron cambios en las bandas C=O y O-H para el 
carbón activado, mientras que en el caso de lignito sólo se vió alterada la 
banda correspondiente a O-H. 
  
 
 
213 
 Las isotermas de adsorción de NPEOx sobre Carbón activado y Lignito a 
temperatura constante mostraron que la capacidad de adsorción disminuyó con 
el aumento de longitud de cadena etoxilada (EOx) lo que indica que la 
necesidad de espacio para cada molécula aumentó con el aumento de longitud 
de cadena. Esto se pudo fundamentar con el hecho que las cadenas etoxiladas 
se orientaran hacia la solución causando un impedimento estérico en sus sitios 
vecinos, y este impedimento es mayor cuanto más larga es la cadena 
etoxilada, por lo que es entendible que la capacidad de adsorción de NPEOav5 
sea mayor que la de NPEOav12.  
 Los resultados revelaron que la isoterma de adsorción de Langmuir fue el 
mejor modelo para la adsorción de NPEOx sobre carbón activo y lignito. El 
estudio de los parámetros de Langmuir mostró que la adsorción sobre los 
adsorbentes está influenciada por el número de grupos EOx en la cadena de 
etoxilada. 
 La cinética de pseudo segundo orden fue adecuada para modelar el proceso 
de adsorción de NPEOx sobre carbón activado, que usualmente indica 
mecanismo de quimiadsorción. 
 El análisis de los parámetros termodinámicos indicó que la adsorción es 
dominada principalmente por interacciones físicas, aunque algunas 
interacciones químicas también son posibles. 
 El mecanismo propuesto consiste en la adsorción de la porción no polar de la 
molécula NPEOx, que se adsorbe sobre la superficie a través de interacciones 
de van der Waals y desplaza moléculas de agua de la superficie. Las cadenas 
EOx se orientan lejos de la superficie causando un impedimento estérico que 
disminuye al acortarse la longitud de la cadena EOx, por lo que resulta más 
favorable la remoción de NPEOx cuando la cadena de EOx es más corta.  
 La cadena hidrocarbónada es la que interacciona con la superficie del 
adsorbente y existen interacciones laterales de las cadenas etoxiladas de las 
moléculas de tensioactivo en los poros de los adsorbentes. Estas interacciones 
provocarían una unión más fuerte entre los NPEOx de cadena etoxilada corta y 
los carbones. 
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 La adsorción favorable de los NPEOx de cadena corta generaría un 
inconveniente si la adsorción se utiliza como única etapa de tratamiento, ya 
que el remanente del proceso de adsorción estaría formado por oligómeros de 
cadena larga que podría transformarse en el ambiente a NPEOx de cadena 
corta, cuyos efectos de alteración endócrina ya han sido descriptos. 
 Como el tratamiento biológico estudiado en el Capitulo 4 produce NPEOx de 
cadena corta, y el proceso de adsorción en carbones favorece la adsorción de 
dichos oligómeros, el tratamiento por adsorción con carbones resulta un 
sistema complementario o tratamiento terciario adecuado para el remoción de 
NPEOx de aguas  
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CAPITULO 6 
Remoción de Nonilfenol Polietoxilado de 
aguas residuales empleando tratamiento 
combinado 
 
El uso del tratamiento por adsorción en combinación con el tratamiento biológico 
puede mejorar la biodegradabilidad de aguas residuales o lograr una completa 
remoción. En este capítulo se analiza la aplicación tratamientos combinados 
(biológicos y fisicoquímicos) en aguas residuales conteniendo el contaminante 
emergente Nonilfenol Polietoxilado (NPEOx) 
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 Objetivos 
 
 Analizar la aplicación tratamientos combinados (biológicos y fisicoquímicos) en 
aguas residuales conteniendo el contaminante emergente Nonilfenol 
Polietoxilado (NPEOx) 
 Comparar los tratamientos individuales con el tratamiento combinado en 
unidades separadas y en una única unidad de tratamiento 
6.1. Tratamiento en unidades separadas  
Se demostró en el Capítulo 4 que las transformaciones de NPEOx de cadena 
larga que ocurren en el sistema de barros activados resultan en la acumulación del 
disruptor endócrino Nonilfenoldietoxilado (NPEO2). Este tipo de tratamiento por sí solo 
no es suficiente para eliminar estos compuestos de las aguas residuales. Por tal razón, 
en este Capitulo se analizó el proceso de adsorción con carbones como un tratamiento 
terciario, posterior al tratamiento biológico. Se comparó la remoción de NPEOx por 
adsorción en aguas previamente tratadas biológicamente y sin tratamiento. 
6.1.1. Ensayos experimentales 
Los ensayos de biodegradación fueron llevados a cabo con un inóculo 
proveniente de 2 batch secuenciales obtenido tal como se explicó en el Capítulo 4. El 
reactor se alimentó con 300 mg/L de NPEOav9 como única fuente de carbóno en un 
medio mineral como el que se describió en Sección 4.1.1. Al finalizar el proceso 
biológico, el licor de mezcla se dejó sedimentar durante 30 minutos y el sobrenadante 
fue sometido a una etapa de adsorción. A 200 mL de sobrenadante se le agregó 0.12 
g de carbón activado o 10 g de lignito de acuerdo a las cantidades calculadas en la 
Sección 5.3.2. Se realizaron estudios comparativos de la cinética de adsorción en 
batch a temperatura ambiente de soluciones de 300 mg/L (0.48 mM) de NPEOav9 y del 
sobrenadante obtenido del tratamiento biológico. Para el ensayo se utilizaron 
erlenmeyers de 250 ml con una cantidad mencionadas de adsorbente y se agitó 
continuamente a 600 rpm. Las alícuotas de las muestras fueron tomadas a intervalos 
de tiempo preestablecidos de 10, 30 minutos, 1, 3, 6, 24, 30 y 48 horas. Estas 
suspensiones se filtraron y se evaluó la concentración total de NPEOx en el filtrado por 
HPLC (CNPEOx). A partir de estos datos se calculó el porcentaje de remoción (ecuacion 
5.4) la distribución de oligómeros (NPEOi) en el sobrenadante. Se calcularon los 
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porcentajes de remoción de NPEOx, como la diferencia entre la concentracion inicial y 
final total de NPEOx, con respecto a la concentracion inicial. Asimismo, se analizó la 
adsorción de 300 mg/L (0.48 mM) de NPEOav9 y del sobrenadante obtenido del 
tratamiento biológico con diferentes concentraciones de adsorbentes luego de 50 
horas de ensayo.  
6.1.2. Remoción de NPEOx por adsorción en aguas residuales previamente 
tratadas biológicamente  
En la Figura 6.1 se muestran los porcentajes de remoción por adsorción 
obtenidos en aguas residuales que contenían 300 mg/L de NPEOav9 sin ningún 
tratamiento previo y tratadas biológicamente 
 
Figura 6.1. Porcentajes de remoción en aguas no tratadas y pretratadas con tratamiento 
biológico utilizando como adsorbente a) carbón activado y b) lignito 
Las aguas sometidas previamente al tratamiento biológico presentaron 
porcentajes de remoción superiores. Transcurrido 10 minutos del experimento se 
alcanzaron  porcentajes de remoción de 94.9% de NPEOx totales utilizando carbón 
activado y 92.3% utilizando el adsorbente económico lignito. Para ese tiempo se había 
conseguido remover sólo el 69.9% y el 61.3% de la solución de NPEOav9 con carbón 
activado y lignito, respectivamente.  Además, cuando el agua fue previamente tratada 
biológicamente se obtuvo una remoción del 100% en el proceso de adsorción, incluso 
con el adsorbente más económico (lignito) a las 6 horas de tratamiento.  
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Como se demostró en el Capítulo 4, el sobrenadante obtenido del tratamiento 
biológico de NPEOx está compuesto principalmente por NPEO2. Diversos autores 
(Huang y col, 2007; Salagery col, 2000) informan que cuando el número de grupos EO 
disminuye, la hidrofobicidad de los oligómeros se incrementa. Por lo tanto, el NPEO2 
obtenido tiene un carácter más hidrofóbico que la mezcla comercial inicial NPEOav9, en 
donde el oligomero NPEO9 es el mayoritario. En la Tabla 1.3 Capitulo 1 se ve 
claramente que los valores de coeficiente de partición octanol-agua (Kow) de los 
compuestos estudiados disminuye progresivamente con el aumento de la longitud de 
la cadena etoxilada. Por otra parte  en el Capítulo 5 se concluyó que los NPEOx de 
cadena corta presentaron mayor capacidad de adsorción en los carbones, por lo que 
la combinación de los procesos de oxidación biológica en reactores de barros 
activados y proceso fisicoquímico de adsorción lograron remover prácticamente la 
totalidad de los NPEOx del agua residual. 
Asimismo, el tratamiento por adsorción de aguas residuales que contenían 
300mg/L de NPEOav9 logró porcentajes de remoción de 91.4% y 91.3% con carbón 
activado y lignito, respectivamente. En la Figura 6.2 se compararon los porcentajes de 
remoción de los diferentes oligómeros (NPEOi) de la mezcla comercial de NPEOav9 
luego del proceso de adsorción de 300 mg/L de NPEOav9 con carbones.  
 
Figura 6.2. Porcentajes de remoción de los diferentes oligómeros (NPEOi) de la mezcla 
comercial de NPEOav9 luego del tratamiento por adsorción con carbones 
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Se puede observar en la Figura 6.2 que la fracción no adsorbida está 
compuesta principalmente por NPEOx de cadena etoxilada larga y a medida que 
aumenta la longitud de la cadena etoxilada los porcentajes de remoción obtenidos 
disminuyen. Es decir, el proceso de adsorción en una etapa no logra remover 
completamente NPEOav9 y la fracción no adsorbida está compuesta principalmente por 
NPEOx de cadena etoxilada larga. Esto genera una complicación en la utilización del 
proceso de adsorción como una única etapa de tratamiento, ya que, varios autores 
han demostrado que las transformaciones de NPEOx de cadena largas en el medio 
ambiente, al igual que sucede en los reactores de barros activados, resultan en la 
acumulación de NPEOx de cadena corta, compuestos que han sido descritos como 
causantes de una serie de respuestas estrogénicas en los organismos acuáticos y han 
sido clasificados como disruptores endócrinos por varias organizaciones (Soares y col, 
2008; Campbell y col, 2006; Gabriel y col, 2008). Por lo tanto, en el caso de utilizar 
únicamente el tratamiento por adsorción se deberá considerar la remoción de este 
residuo no adsorbido, ya que al descargarlo en el ambiente, genera NPEOx con 
cadenas cortas de EO, más persistentes y tóxicos. 
6.1.3. Concentración del adsorbente requerido para remover NPEOx por 
adsorción en aguas previamente tratadas biológicamente 
En la Sección 5.3.4 se determinó la cantidad de adsorbente necesario para 
obtener los máximos porcentajes de remoción de las mezclas comerciales de 
tensioactivos. Se requirió más cantidad de adsorbente por gramo de adsorbato para 
mezclas comerciales con un promedio mayor de unidades etoxiladas. Se requirieron  
3.75 veces más carbón activado y 2 veces más lignito para lograr el máximo 
porcentaje de remoción de NPEOav9 y NPEOav12, que la que se necesita para adsorber 
la misma concentración de NPEOav5. 
En la Figura 6.3 se comparan las cantidades de adsorbentes necesarios para 
adsorber solución de 300 mg/L NPEOav9 y de dichas aguas residuales previamente 
tratadas biológicamente con la misma concentración del contaminante. 
  
 
 
220 
 
Figura 6.3. Cantidades de a) Carbón Activado y b) Lignito necesarios para adsorber aguas 
residuales que contienen NPEOav9 y dichas aguas previamente tratadas biológicamente. 
Para lograr la máxima adsorción de NPEOav9 en aguas con pe-tratamiento 
biológico se requirieron 0.5 gr de carbón activado por gramo de NPEOx se requirió 40 
g de lignito por gramo de adsorbato. Se necesitaría una suma adicional de 120 gramos 
de lignito por gramo de NPEOx para la eliminación lograr la máxima adsorción de la 
solución de NPEOav9.  
Es decir, la cantidad de material utilizado como adsorbente se reduce de 3 a 
15 veces, si el tratamiento biológico de aguas residuales que contienen NPEOav9 se 
realiza antes de la adsorción. Por lo tanto, la utilización del proceso de adsorción como 
tratamiento terciario o de refino ofrece una alternativa para la eliminación eficiente de 
NPEOx que podría ser considerado como un sistema apropiado para la eliminación de 
estos contaminantes orgánicos que no son removidas mediante técnicas 
convencionales de tratamiento. 
6.1.4. Análisis de remoción de los oligómeros 
Para estudiar la eficacia del tratamiento terciario por adsorción en la remoción 
del disruptor endócrino NPEO2, se analizó por HPLC la distribución de oligómeros de 
NPEOx durante el proceso de adsorción, cuando previamente se había realizado el 
tratamiento biológico. En la Figura 6.4 y Figura 6.5 se muestran los picos obtenidos a 
diferentes tiempos de tratamiento utilizando carbón activado y lignito como medio 
adsorbente, respectivamente.  
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Figura 6.4. Remoción de NPEO2 en tratamiento combinado utilizando carbón activado como 
adsorbente 
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Figura 6.5. Remoción de NPEO2 en tratamiento combinado utilizando lignito como adsorbente 
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Luego de finalizado el tratamiento biológico, que corresponde a tiempo 0 hs 
del tratamiento por adsorción se distinguen mayoritariamente dos picos en la corrida 
de HPLC, uno a 16.75 min y otro a 17.3 min. Estos picos corresponden, según el 
método descripto en el Capítulo 3, a los oligómeros NPEO3 y NPEO2. En las Figuras 
6.4 y 6.5 están indicados los picos más relevantes, y se puede observar que el más 
elevado corresponde a NPEO2 que, como se explicó en el Capítulo 4, es el producto 
principal de la degradación aeróbica de NPEOx. 
A medida que trascurre el tiempo de contacto entre la solución acuosa, que 
contiene principalmente oligómeros de cadena corta de NPEOx, y los adsorbentes se 
puede advertir que la altura de estos picos va disminuyendo, hasta que no se 
distinguen los mismos. Esto es indicativo que no se detectó el oligómeros NPEO2 al 
finalizar el tratamiento por adsorción. Por lo tanto, el tratamiento biológico seguido por 
adsorción logró remover en forma eficiente 300 mg/L de NPEOav9. 
6.2. Tratamiento simultáneo (biológico y de adsorción)  
En la sección 6.1 se concluyó que el tratamiento biológico seguido por 
adsorción en dos etapas separadas resulta adecuado para remover NPEOx del agua 
residual. En esta sección se presenta un estudio sobre  el tratamiento combinado en 
una sola etapa en la que se agrega carbón en polvo al sistema biológico de 
tratamiento aeróbico. El carbón en el proceso de tratamiento biológico adsorbe 
compuestos recalcitrantes que no son fácilmente biodegradables, lo que reduce la 
demanda química de oxígeno de las aguas residuales y la eliminación de compuestos 
tóxicos (Çeçen y Aktas, 2011; Jafarinejad, 2017). El carbón también actúa como un 
"amortiguador" contra los efectos de compuestos orgánicos tóxicos en las aguas 
residuales (Çeçen y Aktas, 2011). En dicho sistema, el tratamiento biológico y la 
adsorción de carbón se combinan en un solo paso de tratamiento 
sinérgico (Jafarinejad, 2017). La adición del carbón en polvo estabiliza los sistemas 
biológicos contra los cambios, controla el color y el olor, y puede reducir los costos de 
eliminación al remover compuestos orgánicos solubles (Gallego y col., 2002). 
Usualmente estos sistemas utilizan carbón activado en polvo, en este estudio se utilizó 
además lignito (sección 5.2.3.), como alternativa de un adsorbente de bajo costo. 
  
 
 
224 
6.2.1. Ensayos experimentales 
Para estudiar el proceso de tratamiento combinado, se utilizó un inóculo 
proveniente de 2 batch secuenciales obtenido como se explicó en el Capítulo 4.  El 
medio de cultivo utilizado estaba compuesto por 300 mg/L NPEOav9 y el medio mineral 
descripto en la Sección 4.1. Se utilizó un biorreactor de barros activados discontinuo 
constituido por un vaso cilíndrico de vidrio de 600 mL con 200 L de volumen de 
trabajo, como el descripto en la Sección 4.1, y se adicionó 0.12 gr de carbón activado 
o 10 gr de lignito. En cada caso se midió la concentración de NPEOx total en solución 
(CNPEOx), la concentración de biomasa (X) y la distribución de oligómeros individuales 
en función del tiempo. La concentración de biomasa (X) se determinó como la 
diferencia entre los SST del reactor menos los SST correspondientes a la 
concentración de carbones.  
También se utilizó la técnica de respirometría intermitente, descripta en el 
Capítulo 2, para monitorear la actividad metabólica de los lodos activados durante la 
aclimatación a NPEOx en presencia de adsorbente. El respirómetro era equivalente al 
utilizado en la Sección 4.3 (600 mL de volumen útil) y se adicionaron 0.4 gr de carbón 
activado o  36 gr de lignito y se midió la actividad metabólica de la biomasa hasta el 
batch número 10. Además, se determinó el Índice Volumétrico de Lodos (IVL) al 
finalizar el ensayo. 
6.2.2. Estudio del tratamiento combinado barros activados-carbones en 
ensayos en batch. 
En la Figura 6.6 se muestra la  remoción de 300 mgNPEOav9/L (0.48 mM) en 
el tiempo para el tercer ciclo de aclimatación en un reactor con biomasa y carbones 
suspendidos. En la primera hora de ensayo se obtuvo una remoción del 72.0% y 
65.1% de NPEOx soluble para los sistemas Barros Activados – Carbón Activado y 
Barros Activados – Lignito, respectivamente, y se advirtió una remoción completa del 
contaminante luego de 6 hs de tratamiento con ambos adsorbentes. 
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Figura 6.6. Perfil de remoción de 300 mgNPEO9/L (0.48 mM) en el tiempo en reactores con 
biomasa y carbones suspendidos. 
En la sección 4.4 se analizó la biodegradación de 300 mg/L de NPEOav9 en el 
tercer ciclo de aclimatación obteniendo un porcentaje de remoción de la concentración 
total de NPEOx de 77% a 7.5 hs. Asimismo el principal producto de degradación fue el 
disruptor endócrino NPEO2, por lo que el agregado de carbón al reactor aerobio 
mejora el porcentaje de remoción de NPEOx y evita la descarga de los oligómeros 
tóxicos de cadena corta etoxilada. 
Por otro lado, en el Capítulo 5, se reportó que con tratamiento por adsorción 
de soluciones de 300 mg/L NPEOav9, se obtuvieron porcentajes de remoción de 91.4% 
y 91.3% con carbón activado y lignito respectivamente, sin embargo, la fracción no 
adsorbida estaba compuesta principalmente por NPEOx de cadena etoxilada larga, 
que en el ambiente podría biotransformarse en oligómeros de cadena corta (Soares y 
col, 2008). En contraste, el tratamiento combinado resultó eficiente para remover el 
NPEOx, aun utilizando el adsorbente de bajo costo, en comparación con el  tratamiento 
individual y se obtuvo una remoción completa de NPEOx. 
En los ensayos realizados en presencia de tratamiento combinado se observó 
un rápido descenso de la concentración de NPEOx, como se mostró en la Figura 6.6, y 
un aumento en los SST (Figura 6.7).  
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Figura 6.7. Concentración de biomasa X (●), concentración de NPEOx () en función del 
tiempo correspondientes a los ensayos de a) Barros Activados – Carbón Activado y b) Barros 
Activados– Lignito 
A tiempo 0 hs, para ambos absorbentes la concentración de biomasa fue 
aproximadamente 1200 mgSST/L, luego se añadió 300 mg/L de NPEOav9 (0.48mM) y 
X se incrementó en promedio 134 ± 9 mgSST/L transcurrida una hora de ensayo. En el 
ensayo en batch, realizado en el Capítulo 4, en ausencia de carbones, el aumento de 
X en la primera hora de ensayo fue alrededor de 60 mgSST/L. El aumento en los 
sistemas combinados podría deberse a la adsorción de una fracción del sustrato a la 
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fase insoluble. Flynn y Stadnik (1979) dividen los componentes orgánicos de un agua 
residual en categorías basadas en biodegradabilidad y adsorbabilidad y sostienen que 
la eliminación de compuestos absorbibles difícilmente biodegradables por este tipo de 
sistemas combinados ocurre a través de la adsorción seguida por la eliminación lenta 
de compuestos degradables, por lo que los NPEOx se encontrarían dentro de esta 
categoría. 
Por otro lado, la biomasa al finalizar el ensayo se incrementó respecto a la 
inicial en promedio 371.4 ± 9 mgSST/L ± 19.6 mgSST/L para el tratamiento 
combinado, mientras que para el tratamiento biológico este incremento fue de 
alrededor 200 mgSST/L. Esto podría deberse a que, como se mostró en la Figura 6.6, 
al finalizar el ensayo, no se advirtió NPEOx en la fase soluble, por lo que podría 
encontrarse en la fase insoluble, y contribuir a los SST.  
Se calculó el rendimiento en biomasa (YX/S) para las condiciones ensayadas 
(utilizando carbón activado y lignito como adsorbentes), según la ecuación 6.1. 
         
     
                 
            
donde los subíndices i y f indican las concentraciones iniciales y finales de biomasa y 
NPEOx. 
Los valores de YX/S obtenidos para los sistemas combinados Carbón Activado 
– Biomasa de barros activados  y Lignito- Biomasa de barros activados, resultaron 
0.875 mgSST/mgNPEOx y 0.741 mgSST/mgNPEOx, respectivamente. El rendimiento 
YX/S resultó mayor para el carbón activado que para el lignito ya que la capacidad de 
adsorción de NPEOx del carbón activado es superior que la del lignito, y por ende la 
concentración de SST final era levemente mayor para el carbón activado. 
Si no se considera el gran incremento de X durante la primera hora de 
ensayo, y se calcula el valor YX/S considerando el valor inicial de biomasa a tiempo = 1 
hora de ensayo como el valor inicial de biomasa, los valores obtenidos YX/S de ambos 
sistemas combinados resultan en promedio 0.565 ± 0.037 mgSST/mgNPEOx. Este 
valor es similar al obtenido en el capítulo 4 (0.581 mgSST/mgNPEOx) para el 
tratamiento biológico, lo que podría indicar que en la primera hora de ensayo 
predomina la adsorción, y luego la biodegradación. 
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Con el objeto de analizar el efecto del adsorbente sobre el crecimiento 
microbiano, se calcularon los parámetros de crecimiento en cada uno de los ensayos. 
La velocidad específica de crecimiento (, h-1) fue calculada a partir de la 
representación del ln(X) en función del tiempo, tomando la pendiente correspondiente 
a la parte lineal del mismo  Figura 6 8)  El valor de μ no experimentó variaciones con 
respecto los ensayos realizados en ausencia de materia adsorbente en la sección 4.4 
donde se obtuvo un valor de μ de 0 034 h-1. Para el caso del sistema barros activados 
- carbón activado μ resultó 0 0354 h-1, mientras que para el caso del sistema barros 
activados - lignito μ resultó 0 0324 h-1.  
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Figura 6.8. ln(X) en función del tiempo para correspondientes a los ensayos de a) Biomasa 
Activada – Carbón Activado y b) Biomasa Activada – Lignito 
Varios autores han sugieren que la presencia de adsorbente reduce la 
biodisponibilidad del sustrato de crecimiento (la concentración de sustrato real en 
solución), por lo tanto, el coeficiente cinético μ disminuye  Ferro, 2010; Mu’azu y col, 
2017). Sin embargo, en este caso se advierte que la totalidad de la concentración de 
NPEOx es removida, contribuyendo al incremento de biomasa. Esto no sucede en el 
tratamiento biológico, donde una fracción de NPEOx queda en solución.  
Para analizar qué sucede con la distribución de oligómeros durante el 
tratamiento combinado en una sola unidad de tratamiento, en la Figura 6.9 se muestra 
cómo varió la distribución de oligómeros individuales a lo largo del ensayo medido por 
HPLC utilizando carbón activado y lignito como adsorbentes. 
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Figura 6.9: Corridas de HPLC correspondientes a los ensayos de a) Biomasa Activada - 
Carbón Activado y b) Biomasa Activada - Lignito 
Inicialmente, a tiempo= 0, en la remoción del NPEOav9 en el tratamiento 
combinado en una sola etapa se observa la cresta típica de este tensioactivo con un 
promedio de nueve unidades etoxiladas más una proporción de NPEOx de cadena 
corta (principalmente NPEO2) provenientes del Ciclo 2 de aclimatación (Figura 6.9). 
 Luego de una hora, dicha fracción de NPEOx de cadena corta es removida 
posiblemente adsorbida a los carbones, ya que el proceso de biodegradación de 
NPEOx por un consorcio microbiano no es capaz de remover estos NPEOx como se 
mostró en el Capítulo 4. Además, existe una adsorción selectiva hacia NPEOx de 
cadena corta sobre los carbones como se concluyó en el Capítulo 5. Esto es 
concurrente con los valores de SST obtenidos durante la primera hora de ensayo, 
donde se observó un incremento significativo de dicha concentración. En la tercera 
hora de ensayo no se observa prácticamente ningún oligómero, esto sugiere que los 
oligómeros de cadena larga fueron transformados por el consorcio microbiano a 
NPEOx de cadena corta y estos últimos adsorbidos al adsorbente. Por lo tanto en el 
tratamiento por adsorción queda un residuo de oligómeros de cadena larga que no son 
adsorbidos por los adsorbentes estudiados.  
En la Figura 6.10 se esquematiza el mecanismo recientemente descripto para 
la remoción de NPEOx por tratamiento combinado biológico – adsorción en una única 
unidad de tratamiento, donde primero ocurre la adsorción de una fracción del 
  
 
 
230 
contaminante, seguida por la degradación biológica de NPEOav9 a NPEOav2, y por 
último la adsorción del residuo de la biodegradación. El tratamiento en una unidad de 
tratamiento, estudiado en esta sección, permitió la remoción total de NPEOx a partir de 
la combinación los procesos de biodegradación y adsorción. 
 
Figura 6.10. Mecanismo propuesto para la remoción de NPEOx por tratamiento combinado 
6.2.3. Estudio del proceso de tratamiento combinado por ensayos de 
respirometria intermitente 
En el Capítulo 4 se analizó de la actividad respiratoria de barros activados para 
remover NPEOx en el proceso de aclimatación. Se observó en la Figura 4.12 que a 
medida que transcurrieron los ciclos, la velocidad específica de respiración exógena 
máxima (qex) aumentó indicando que los barros activados eran cada vez más 
eficientes en la remoción de NPEOx. La velocidad específica de respiración endógena 
(qen) aumentó durante los primeros ciclos, indicando que los barros necesitaban un 
mayor consumo de energía para mantenimiento celular a los efectos de  aclimatarse 
para degradar NPEOx. Para analizar, cómo afecta la presencia de carbones durante la 
aclimatación de barros para degradar NPEOx se analizó la respiración microbiana 
durante 10 ciclos de aclimatación en sistemas combinados barros activados - carbón 
activado y barros activados – lignito; se compararon los resultados obtenidos con el 
Sistema biológico sin presencia de carbones. 
Se utilizó la técnica de respirometría intermitente, que permitió calcular la 
velocidad de respiración (RT) en función del tiempo para cada ciclo de aclimatación, 
como se explicó en la sección 4.3. En la Figura 6.11 se muestran los Respirogramas 
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obtenidos para los dos primeros ciclos de aclimataciones a 300 mg/L de NPEOav9 para 
el tratamiento biológico y el tratamiento combinado barros activados – carbón activado. 
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Figura 6 .11. Respirogramas para los dos primeros ciclos de aclimataciones a 300 mg/L de 
NPEOav9 correspondientes a los sistemas de Tratamiento Biológico y Barros Activado – Carbón 
Activado 
En la Figura 6.11 se puede ver que existe un consumo de oxígeno tanto en 
tratamiento biológico como en el sistema combinado, ya que se advierte un aumento 
de la velocidad de consumo de oxígeno total (RT) seguido por un descenso. Este 
hecho permite confirmar que, en el sistema combinado, se produce degradación 
aeróbica de una cierta fracción de NPEOx. Además, aunque RT es notoriamente 
inferior en el caso del tratamiento combinado frente al tratamiento biológico, las curvas 
resultaron análogas, indicando que la biodegradación en ambos sistemas ocurre por 
un mecanismo similar (Carvalho, 2004; Mezzanotte y col, 2003). 
Los respirogramas mostrados en la Figura 6.11 sugieren que con barros no 
aclimatados, la degradación del NPEOav9 el tratamiento combinado ocurre en dos 
etapas sucesivas, por lo que el respirograma mostró dos picos, como se mostró en la 
sección 4.3 para el sistema biológico. A partir del tercer ciclo el consumo de NPEOav9 
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no se distingue entre las etapas sucesivas; el tiempo necesario para remover del 
NPEOav9 se mantiene aproximadamente constante coherente con la aclimatación de la 
comunidad microbiana a degradar NPEOx (Figura 6.12). 
a)
R
T 
(m
gO
2/
L 
h)
6
8
10
12
14
16
18
Ciclo 3
Ciclo 4
Ciclo 5
Ciclo 7
Ciclo 10 
b)
R
T 
(m
gO
2/
L 
h)
2
4
6
8
10
12
14
16
18
Ciclo 3 
Ciclo 4 
Ciclo 5 
Ciclo 7 
Ciclo 10 
t (hs)
0 5 10 15 20 25
R
T 
(m
gO
2/
L 
h)
2
4
6
8
10
12
14
16
18
Ciclo 3 
Ciclo 4 
Ciclo 5 
Ciclo 7 
Ciclo 10 
c)
 
Figura 6 .12. Respirogramas del ciclo 3-10 de aclimatación a 300 mg/L de NPEOav9 a) Barros 
Activados, b) Barros Activados – Carbón Activado y c) Barros Activados – Lignito  
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La velocidad de respiración total (RT) resulta de la suma entre la velocidad 
endógena (Ren) correspondiente a la oxidación de su biomasa con el objeto de generar 
energía para mantenimiento celular y la velocidad de respiración exógena (Rex) que 
corresponde a la velocidad de respiración asociada al consumo de un sustrato externo 
(Contreras y col., 2008). Los valores de RT, Ren y Rex son dependientes de la 
concentración de biomasa (X), por lo que, para hacer una comparación precisa, es 
necesario calcular la velocidad especifica de consumo de oxígeno, que se obtiene 
dividiendo las velocidades de respiración por la concentración de biomasa promedio, 
utilizando las ecuaciones 4.11, 4.12 y 4.13. 
 Para los sistemas combinados se calculó la X corregida como se explicó en 
la sección 6.2.1. En la Tabla 6.1 se muestras los valores de velocidades de respiración 
exógena máximas para los sistemas Barros Activados (qBA), Barros Activados – 
Carbón Activado (qBA-CA) y Barros Activados – Lignito (qBA-LI) para los diferentes ciclos 
de aclimatación. Se puede ver que a medida que avanzaron los ciclos, la velocidad 
específica de respiración exógena aumentaba indicando que los barros activados eran 
cada vez más eficientes en la remoción de NPEOx. Luego se alcanzaba un valor 
aproximadamente constante coherente con barros aclimatados para degradar un 
contaminante (Lobo y col, 2013). 
Para un mismo ciclo de aclimatación, los valores de las velocidades de 
respiración exógena resultaron menores para los tratamientos combinados que para el 
tratamiento biológico. La incorporación de carbones en sistemas biológicos ha sido 
estudiada por numerosos investigadores que informaron que la adición de carbones 
provocaba una disminución en la respiración microbiana en comparación con el 
sistema sin carbón coincidiendo con los resultados observados en el presente trabajo 
de Tesis. Diversos autores sostienen que la disponibilidad inmediata de la fuente de 
carbóno disminuye debido a la presencia de material adsorbente (Sublette y col, 1982; 
Orozco y col, 2007; Shen y Arbuckle, 2016). 
En la Tabla 6.1 se pueden ver las relaciones entre las velocidades de 
respiración de los tratamientos combinados con respecto al tratamiento biológico. Así, 
por ejemplo, para el ciclo 1 de aclimatación en los sistemas barros activados – carbón 
activado y barros activados – lignito la velocidad específica de respiración exógena 
resultó apenas un 32% y 33% (respectivamente) de la que se obtuvo en el tratamiento 
biológico. Esto propone que, como se observó en la sección 6.2.2, se produce en 
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primer lugar la adsorción de una fracción del contaminante y la velocidad de consumo 
correspondería al consumo del NPEOx remanente, que se encuentra biodisponible. 
Tabla 6.1: Velocidades de respiración exógena máxima para los sistemas Barros 
Activados (qBA), Barros Activados – Carbón Activado (qBA-CA) y Barros Activados – Lignito (qBA-
LI) para los diferentes ciclos de aclimatación 
 qEx (mgO2/L h gSST)) máximas 
Ciclo 
(N°) 
Barros 
Activados 
Barros Activados – 
Carbón Activado 
Barros Activados 
- Lignito 
Relaciones Porcentuales 
qBA qBA-CA qBA-LI qBA-CA / qBA (%) qBA-LI / qBA 
(%) 
1 2.44±0.07 0.77±0.02 0.80±0.05 32% 33% 
2 2.78±0.08 1.12±0.01 1.05±0.15 41% 38% 
3 2.92±0.05 1.86±0.01 1.61±0.08 64% 55% 
4 3.97±0.08 2.24±0.00 2.12±0.02 56% 50% 
5 4.50±0.05 2.69±0.00 2.19±0.09 60% 49% 
7 5.36±0.28 2.89±0.13 2.89±0.01 54% 50% 
10 5.45±0.18 3.7869±0.06 3.53±0.13 69% 61% 
 
En la Figura 6.6. se observó que durante la primera hora de ensayo se obtuvo 
una remoción del 72.0% y 65.1% de NPEOx para los sistemas barros activados - 
carbón activado y barros activados - lignito, por lo que quedarían en solución 28.0% y 
34.9% NPEOx, lo que se corresponde a la respiración exógena asociada al consumo 
de sustrato. A medida que trascurren los ciclos, las relaciones entre las velocidades de 
respiración exógena porcentuales (qBA-CA / qBA y qBA-LI / qBA) aumentaron hasta alcanzar 
un valor aproximadamente constante, posiblemente porque cada vez hay menos sitios 
activos del adsorbente disponibles y es menor la fracción de NPEOx que inicialmente 
es adsorbida. 
Si se produce en primer lugar la adsorción de una fracción del contaminante, la 
velocidad de respiración exógena correspondería al consumo del NPEOx remanente 
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por el consorcio microbiano. Esto justifica que la velocidad de respiración exógena sea 
mayor para el lignito que para el carbón activado, ya que la capacidad de adsorción 
del carbón activado para remover NPEOx es superior que la del lignito y entonces 
habría una concentración remanente es levemente superior de NPEOx en el reactor 
biomasa – lignito y por ende un mayor consumo de oxígeno. Como se ve en la Tabla 
6.1, esto ocurre en casi todos los ciclos, excepto en el ciclo 1, aunque por cercanía de 
los valores puede deberse a un error experimental.  
La respiración de los microrganismos en ausencia de sustrato corresponde a 
la respiración endógena. La velocidad de respiración endógena (qen) es indicativa de 
los requerimiento energéticos para el mantenimiento celular y en el capítulo 4 se 
observó que, la qen aumenta durante los primeros ciclos, coherente con un proceso de 
aclimatación donde la biomasa modifica su metabolismo para poder asimilar el NPEOx 
como única fuente de carbóno y energía, para lo cual necesitará un mayor consumo 
de energía para el mantenimiento celular; luego se estabiliza a partir del tercer ciclo 
cuando la biomasa está aclimatada a consumir NPEOx. Para el caso de tratamiento 
combinado biomasa – carbón activado y biomasa – lignito se distingue una 
disminución apreciable de la velocidad especifica de consumo de oxigeno endógeno 
(Figura 6.13). Esto indica que la presencia de adsorbente favorece la adaptabilidad del 
consorcio microbiano al contaminante (Xiaojian y col, 1991; Çeçen y Aktas, 2011; 
Paredes Barro, 2013). 
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Figura 6.13: Velocidad especifica de consumo de oxigeno endógeno en función del tiempo 
para los diferentes tipos de tratamiento para remover NPEOav9. 
En el Capítulo 4 no se ha detectado inhibición por concentraciones crecientes 
de NPEOx, sin embargo, en las secciones 4.5.2 y 4.5.3. se advirtió que hay una 
acumulación de compuestos insolubles adheridos a la biomasa que podría causar un 
efecto negativo sobre el crecimiento microbiano y el mantenimiento celular. En la 
Figura 6.13 se observa que, en el tratamiento de barros activados, el consorcio 
microbiano requiere aproximadamente el doble de suministro de oxígeno para la 
respiración endógena en el último ciclo en comparación con el primero, mientras que 
en los sistemas combinados el requerimiento es menor. Los resultados obtenidos 
coinciden con lo informado por  varios autores que reportan una sinergia aparente; es 
decir, el efecto total de la adsorción sobre carbones y la oxidación biológica actuando 
juntos es mayor que la suma de los efectos individuales, cada uno de ellos tomado de 
forma independiente. La explicación de este efecto sinérgico se ha atribuido a la 
estimulación de la actividad biológica mediante la eliminación de sustancias 
inhibidoras (Sher y col, 2000; Çeçen y Aktas, 2011; Wu y co, 2014; Jafarinejad, 2017). 
Se ha observado que la adsorción de una sustancia inhibidora o tóxica por el material 
adsorbente aparentemente restringe el contacto entre la sustancia tóxica y los 
microorganismos de un sistema de lodos activados. En presencia de los carbones, los 
organismos experimentan una menor concentración del contaminante en su 
microambiente que la que existiría en ausencia de una superficie de adsorción (Wu y 
co, 2014). 
El mecanismo de adición de materiales adsorbentes a los barros activados 
logró la remoción completa del NPEOx e impartió estabilidad al sistema de barros 
activado ante los problemas  que causa de la adición del contaminante. Asimismo, el 
índice volumétrico de lodos (IVL) obtenido en los sistemas Barro Activado - Carbón 
Activado y Barro Activado - Lignito al finalizar el ensayo resultó 133.3 mL/g y 125.4 
mL/l, por lo que los sistemas combinados poseen mejores características de 
compactación y de sedimentación de barros en comparación con el tratamiento 
biológico (IVL=153.2 ml/l, sección 4.7.2). 
6.4. Conclusiones del Capitulo 
Se ha observado que las transformaciones de NPEOx en reactores de barros 
activados resultan en la acumulación del disruptor endócrino Nonilfenoldietoxilado 
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(NPEO2); por otra parte el proceso por adsorción con carbones como única etapa de 
tratamiento genera una fracción de NPEOx no adsorbida que está compuesta 
principalmente por NPEOx de cadena etoxilada larga, que al ser dispersados en el 
ambiente generarán NPEOx de cadena corta, que provocan alteraciones endocrinas. 
Asimismo, como el proceso de adsorción en carbones favorece la adsorción de 
oligómeros de cadena corta que se producen en el tratamiento biológico, el tratamiento 
por adsorción con carbones resulta un sistema complementario o tratamiento terciario 
adecuado para la remoción de NPEOx de aguas residuales 
Por tal razón, en esta capitulo se analizó la aplicación tratamientos 
combinados para remover NPEOx de aguas residuales  
 En primer lugar, se analizó el proceso de adsorción con carbones como un 
tratamiento terciario, posterior al tratamiento biológico.   
 Cuando el agua residual fue previamente tratada biológicamente en reactores 
de barros activados aplicando adsorción se obtuvo una remoción completa del 
contaminante incluso con el adsorbente más económico.  
 El análisis de la distribución de oligómeros por HPLC no detectó NPEO2 al 
finalizar el tratamiento por adsorción aún cuando previamente se había 
aplicado el tratamiento biológico 
 La cantidad de material utilizado como adsorbente se redujo de 3 a 15 veces, 
cuando el tratamiento biológico de aguas residuales que contienen NPEOX se 
realizaba  antes de la adsorción.  
 La utilización del proceso de adsorción como tratamiento terciario o de refino 
es un procedimiento apto para la eliminación de estos contaminantes orgánicos 
que no son tratables mediante sistemas convencionales de tratamiento. 
 También se estudió el tratamiento combinado en una sola etapa en la que se 
agregó carbón activado o lignito en polvo al sistema de biológico de 
tratamiento aeróbico. 
 La adición de materiales adsorbentes a los barros activados logro la remoción 
completa del NPEOx  
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 Para el caso de tratamiento combinado biomasa - carbón activado y biomasa- 
lignito se observó una disminución apreciable de la velocidad especifica de 
consumo de oxigeno endógeno durante el proceso de aclimatacion. Esto indicó 
que la presencia de adsorbente favorece la adaptabilidad del consorcio 
microbiano al contaminante. 
 El barro del tratamiento combinado en una sola etapa mostró buenas 
características de compactación y de sedimentación y produjo un consorcio 
estable ante la adición del contaminante. 
 La mezcla de carbones con la biomasa en el tratamiento potencia la actividad 
de los microorganismos, ya que tiene la capacidad de adsorber, retener y ceder 
oxígeno en su superficie, favoreciendo una mejora en la eficiencia de la 
eliminación de contaminantes orgánicos por medio de la biomasa. Además, los 
carbones adsorben sobre su superficie los compuestos tóxicos, facilitando la 
adaptabilidad del consorcio microbiano a compuestos tóxicos. 
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CAPITULO 7 
Conclusiones Generales 
 
  
 
 
240 
En este trabajo de tesis se estudió la aplicación tratamientos combinados 
(biológicos y fisicoquímicos) en aguas residuales conteniendo el contaminante 
emergente: Nonilfenol Polietoxilado (NPEOx).  
Los Nonilfenoles Polietoxilados (NPEOx, donde x indica el número promedio 
de unidades etoxiladas) son una familia de surfactantes que se utilizan en grandes 
cantidades, tanto en procesos industriales como en productos de limpieza, y pueden 
comportarse como disruptores endócrinos.  
Estos compuestos se caracterizan por tener una parte hidrofóbica y otra 
hidrofílica. La parte hidrofílica se encuentra en posición para- al grupo alquilo y está 
formada por una cadena de unidades de óxido de etileno (EOx).  
Los NPEOx comerciales son mezclas polidispersas compuestas por una 
distribución normal de oligómeros con un número promedio de unidades de óxido de 
etileno o unidades etoxiladas ―x‖. 
En esta tesis se estudiaron tres mezclas comerciales de NPEOx con x= 5, 9 y 
12 denominadas NPEOav5, NPEOav9 y NPEOav12, respectivamente. Cada una de estas 
mezclas comerciales estaba constituida por una distribución normal de oligómeros 
(NPEOi), donde el oligómero con unidades etoxiladas igual al promedio de la mezcla 
era el mayoritario (NPEO5, NPEO9 y NPEO12).  
En el capitulo 3, se desarrolló un método de HPLC-UV para la determinación 
cuantitativa de los oligómeros presentes en las muestras de agua con NPEOx. El 
método comprendió una separación parcial de los oligómeros usando una columna C8 
de fase inversa, la fase móvil empleada fue AcN/H20 70:30 (v/v) en el modo isocrático, 
operado a 30ºC. Utilizando el software PeakFit se comprobó que las muestras de 
mezclas comerciales ensayadas concordaban con la distribución de Poisson y que la 
absorción molar de cada NPEOi no dependía del numero de unidades etoxiladas (i), se 
estableció entonces una metodología para la determinación de la distribución del 
tamaño molecular de NPEOi en muestras con una distribución desconocida.  
Para cada muestra, se obtuvieron el tiempo de retención, el área individual de 
cada oligómero NPEOi (Ai) y el área total del NPEOx (AT) usando el software PeakFit. 
Debido a que el tiempo de retención correspondiente a cada NPEOi era conocido, la 
fracción molar de cada NPEOi se calculó como la relación Ai/AT. La metodologia 
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propuesta se comprobó utilizando mezclas comerciales preparadas y en todos los 
casos el error absoluto fue menor al 5% de la concentración real. Por lo tanto, el 
método de HPLC-UV desarrollado en el presente trabajo de tesis resultó útil para 
analizar muestras comerciales con distribuciones desconocidas de NPEOi. 
En el capítulo 4 se demostró que los reactores biológicos batch de barros 
activados resultaron adecuados para degradar NPEOx con barros previamente 
aclimatados a fenol. Estos barros aclimatados a fenol presentaron un período de 
adaptación a NPEOx de 30 a 50 horas, luego de este período, el tiempo requerido para 
la remoción de NPEOx se estableció en 10 hs.  
La aclimatación de los barros se logró luego de 3 ciclos de operación del 
reactor conservándose en los ciclos posteriores; por otra parte, no se observó 
inhibición por sustrato (NPEOx) del consorcio microbiano en el rango de 
concentraciones estudiado. También se advirtió, a partir del ciclo 3, un consumo de 
nitrógeno amoniacal total (NAT) que se correspondió al consumo de NPEOx 
observado, por lo que se puedo asociar este consumo al requerido para la bio-
oxidación de NPEOx. Sin embargo, no se pudo correlacionar parte del crecimiento de 
la biomasa (X) al consumo de NAT. Se observó un crecimiento de concentracion de 
biomasa (X) de manera concomitante al crecimiento microbiano, coherente con un 
consumo de NAT, y un aumento de X no asociado al crecimiento celular.  
Luego del periodo de aclimatación, los rendimientos celulares se estabilizaron 
en 0.30±0.07 mgSST/mgDQOs y 34.4 ± 6.6 mgSST/mmolEOx. A partir del estudio de la 
cinética del proceso de degradación, pudo obtenerse un valor de velocidad específica 
de crecimiento microbiano  de 0.034 h-1, ajustándose correctamente el modelo 
Monod a los datos obtenidos experimentalmente. Los resultados demostraron que el 
rendimiento en biomasa de los barros activados aclimatados a NPEOx disminuyó (en 
forma hiperbólica) con el aumento de la concentración inicial de NPEOx. Este 
comportamiento se observa en los casos en que un cierto sustrato puede presentar un 
efecto tóxico para la biomasa que lo está metabolizando. La toxicidad podría deberse 
a formación de algún metabolito tóxico durante la utilización del sustrato.  
El análisis de los respirogramas indicó que partir del 3º ciclo, el consumo de 
NPEOx ocurriría en una sola etapa, o no se distingue entre las etapas sucesivas. El 
tiempo necesario para remover del NPEOx se mantuvo aproximadamente constante, 
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confirmando que a partir de ese ciclo ocurre la aclimatación de los barros para 
degradar NPEOx. Se obtuvo un valor medio del coeficiente de oxidación (Yo/s) de 7.1 ± 
0.8 molO2/mol NPEOx. 
A medida que avanzaron los ciclos de aclimatación la velocidad específica de 
respiración exógena (qex) aumentó, indicando que los barros activados eran cada vez 
más eficientes en la remoción de NPEOx. Por otro lado, la velocidad específica de 
respiración endógena (qen) aumentó durante los primeros ciclos, coherente con un 
proceso de aclimatación donde la biomasa modifica su metabolismo para poder 
asimilar el NPEOx como única fuente de carbóno y energía, para lo cual necesita un 
mayor consumo de energía para mantenimiento celular. Luego qen se estabilizó a partir 
del tercer ciclo cuando la biomasa estuvo aclimatada a consumir NPEOx. 
El consorcio aclimatado a NPEOx fue capaz de acumular Polihidroxialcanoato 
(PHA), con un rendimiento del polímero extraído de 0.153 % (gPHA/gST). El análisis 
de la biodegradación por HPLC mostró la producción de metabolitos insolubles. Se 
comprobó entonces que, el aumento de biomasa (X) observado era originado por 
productos de degradación adheridos a la biomasa y compuestos sintetizados 
intracelularmente como reserva de carbóno y energía, como los 
polihidroxialcanoatos (PHA).  
El análisis detallado de la concentración de cada uno de los oligómeros por 
HPLC permitió comprobar que durante la biodegradación de NPEOx por el cultivo 
microbiano, los oligómeros con cadenas etoxiladas más largas desaparecían 
progresivamente, mientras que los oligómeros con cadenas cortas eran más 
persistentes y el Nonilfenoldietoxilado (NPEO2) se acumulaban como el principal 
producto final. La despolimerización de NPEOx por parte de los microorganismos que 
genera NPEOx de cadena corta, los cuales son mas hidrofóbicos, pueden 
desestabilizar la membranas de las bacterias, alterando el normal funcionamiento de 
las mismas. Debido a esto, los microorganismos tendrían que destinar una mayor 
fracción de la energía que producen, en funciones de mantenimiento celular, esto 
determiná una disminución de la producción de biomasa, y por lo tanto, del 
rendimiento celular. 
Para todas las mezclas comerciales estudiadas (NPEOav5, NPEOav9 y 
NPEOav12), la biodegradación se produjo por el acortamiento de la cadena etoxilada, lo 
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que condujo a la acumulación de NPEO2 indistintamente de la cantidad de grupos 
etoxilado promedio del NPEOx utilizado como fuente de carbóno. Asimismo, se 
observó un aumento de la concentración de biomasa (X) en orden creciente según 
NPEOav5 <NPEOav9 <NPEOav12 lo cual confirmaría que el carbóno para el crecimiento 
se derivaba exclusivamente de la cadena de etoxilada. 
El mecanismo propuesto implica que la biodegradación de NPEOx procede a 
través de la eliminación secuencial de la cadena etoxilada. La despolimerización de 
NPEOx libería acetaldehido al medio y este se oxidaría para formar acetato. Luego, el  
acetato se metabolizía para producir PHA y biomasa. El consumo de oxigeno obtenido 
(Yo/s) se corresponde con la oxidación del aldehido a acetato, con la síntesis de PHA y 
el crecimiento de los microorganismos. 
Este mecanismo de degradación conduce a la acumulacion de productos de 
degradacion más toxicos que los que le dieron origen, como el Nonilfenoldietoxilado 
(NPEO2), por lo que este tipo de tratamiento (biológico) por sí solo no es suficiente 
para eliminar estos compuestos de las aguas residuales.  
En el Capítulo 5 se analizó la capacidad del carbón activado y del lignito, 
como una alternativa de adsorbente económico, para remover varias mezclas 
comerciales de NPEOx de aguas residuales. 
Se realizó la caracterización de las mezclas comerciales de NPEOx que 
consistió en la determinación del área por molécula de surfactante, donde se 
comprobó que la misma aumenta según el siguiente orden: 
NPEOav5<NPEOav9<NPEOav12. Se determinó que la concentración micelar critica 
(CMC) disminuía levemente a medida que aumentaba la longitud de la cadena 
etoxilada, ya que depende principalmente de la estructura hidrofóbica. 
Se caracterizaron las muestras de carbón activado comercial y lignito. El área 
de la superficie total de carbón activado fue superior a la del lignito. Sin embargo, la 
distribución del área de poros mostró que el 40.1 % de los poros del Carbón activado 
eran demasiado pequeños para la adsorción de NPEOx. Los espectros IR mostraron 
que los grupos funcionales principales en la superficie de los carbónos son O-H 
fenólico, C=C, C-C y C-H de anillos aromáticos y C=O de diversa naturaleza, que 
producen un comportamiento anfótero de superficies. 
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A partir del tratamiento por adsorción con ambos adsorbentes se obtuvieron 
porcentajes de remoción superiores a 85%. El análisis por HPLC de la distribución de 
oligómeros individuales mostró una clara adsorción selectiva hacia NPEOx de cadena 
corta; este fenómeno resultó ser más pronunciado en las muestras con un promedio 
mayor de unidades etoxiladas.  
Se determinó la cantidad de adsorbente necesaria para la remoción de las 
mezclas comerciales de tensioactivos. Se requirió más cantidad de adsorbente por 
gramo de adsorbato para mezclas comerciales con un promedio mayor de unidades 
etoxiladas. Fueron necesarias 3.75 veces más carbón activado y 2 veces más lignito 
para adsorber NPEOav9 y NPEOav12 que la que se necesita para adsorber la misma 
cantidad de NPEOav5. Esto indica que las estructuras micro y mesoporosas como el 
carbón activado, presentan una menor eficiencia en la remoción por adsorción de 
moléculas voluminosas, como los NPEOx con largas cadenas etoxiladas, en 
comparación con sólidos con poros de mayor tamaño como el lignito. 
El análisis del potencial Z en diferentes mezclas comerciales mostró que las 
diferencias en un grupo EOx no influirían significativamente en el comportamiento de la 
carga, lo que indicaría que la principal fuerza impulsora para la adsorción es la energía 
de interacción hidrófoba, entre el carbón y los tensioactivos. Sin embargo, las 
isotermas de adsorción de NPEOx sobre Carbón activado y Lignito a temperatura 
constante mostraron que la capacidad de adsorción disminuyó con el aumento de 
longitud de cadena etoxilada (EOx). Esto implica que la necesidad de espacio para 
cada molécula aumentó con el aumento de longitud de cadena. Esto pudo ser 
fundamentado con el hecho que las cadenas etoxiladas se orientan hacia la solución 
causando un impedimento estérico en sus sitios vecinos, y este impedimento es mayor 
cuanto más larga es la cadena etoxilada; por eso se explica que la capacidad de 
adsorción de NPEOav5 sea mayor que la de NPEOav12.  
Los resultados revelaron que la isoterma de adsorción de Langmuir fue el 
modelo que mejor se adaptó para explicar la adsorción de NPEOx sobre carbón activo 
y lignito y la cinética de pseudo segundo orden resultó adecuada para modelar el 
proceso de adsorción de NPEOx sobre carbón activado.  
El análisis de los parámetros termodinámicos indicó que la adsorción estaba 
dominada principalmente por interacciones físicas, aunque algunas interacciones más 
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quimicas son también posibles. Por lo tanto, el mecanismo de remoción consiste en la 
adsorción de la porción no polar de la molécula NPEOx, que se adsorbe sobre la 
superficie a través de interacciones de van der Waals y desplaza moléculas de agua 
de la superficie. Las cadenas EOx se orientan lejos de la superficie causando un 
impedimento estérico que disminuye al acortarse la longitud de la cadena EOx.  Por 
este motivo resulta más favorable la remoción de NPEOx por adsorción cuando la 
cadena de EOx es más corta.  
Este mecanismo de adsorción, favorable a NPEOx de cadena corta  genera 
un remanente de oligómeros de cadena larga en una etapa de tratamiento. Como los 
oligómeros de cadena corta se producen durante el tratamiento biológico, el 
tratamiento por adsorción con carbones resulta un sistema complementario o 
tratamiento terciario adecuado para la remoción de NPEOx de aguas residuales. Por 
otra parte, si el proceso de adsorción se utiliza como único sistema de tratamiento, el 
efluente descargado al cuerpo receptor estaría formado principalmente por oligómeros 
de cadena larga. Estos oligómeros no pueden ser diseminados en el medio ambiente 
ya que podría transformarse en NPEOx de cadena corta, que generan efectos de 
alteración endócrina. 
Como las transformaciones de NPEOx en reactores de barros activados 
resultan en la acumulación del disruptor endócrino Nonilfenoldietoxilado (NPEO2) y 
como el proceso de adsorción en carbones favorece la adsorción de oligómeros de 
cadena corta que se producen en el tratamiento biológico, en el Capítulo 6 se analizó 
la aplicación tratamientos combinados para remover NPEOx de aguas residuales. 
En primer lugar, se analizó el proceso de adsorción con carbones como un 
tratamiento terciario, posterior al tratamiento biológico, el cual obtuvo una remoción 
completa del contaminante, incluso con el adsorbente más económico (lignito), con la 
ventaja que no se  detectó el oligómero NPEO2 al finalizar el tratamiento por adsorción. 
Además, la cantidad de material necesario como adsorbente se reducía entre 3 y 15 
veces, si el tratamiento biológico de aguas residuales que contienen NPEOX se 
realizaba antes de la adsorción.  
Asimismo, se estudió el tratamiento combinado en una sola etapa en la que 
se agregó carbón activado o lignito en polvo al sistema de tratamiento aeróbico que 
logró la remoción completa del NPEOx. El barro activado del tratamiento combinado en 
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una sola etapa mostró buenas características de compactación y de sedimentación y 
produjo un consorcio estable frente a la adición del contaminante. La mezcla de 
carbones con la biomasa en el tratamiento potenció la actividad de los 
microorganismos, favoreciendo una mejora en la eficiencia de la eliminación de 
NPEOx. 
La adición de adsorbentes carbonoso al recipiente aireado del proceso de 
barro activado 
 Incrementó la eficiencia de la eliminación del contaminante 
 Aumentó el rendimiento del proceso comparado con barro activado 
convencional, produciendo una mejor separación del barro 
 Potenció la actividad del consorcio microbiano, facilitando su 
adaptabilidad al contaminante 
En resumen, se observó un efecto sinérgico entre la adsorción con carbones 
y la biodegradación. La interacción permitió un tratamiento más eficaz de las aguas 
residuales contaminadas con NPEOx 
. 
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